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TEN GELEIDE 
Waterkwaliteitsnonnen dienen aquatische levensgemeenschappen afdoende te besche- wnder 
grote over- of onderschatting van de ecotoxicologische risico's van de aanwezigheid van 
microvemtreinigingen. In de afgelopen jaren zijn door DLO-Staring Centrum (SC-DLO), in 
samenwerking met de Landbouwuniversiteit Wageningen (LUW), DUTInstituut voor Bos- en 
Natuuronderzoek @N-Dm), het Rijksinstituut voor Volksgewndheid en Milieu (RIVM) en het 
Rijksinstituut voor Integraal Zoetwaterbeheer en Afvalwaterbehandeling experimenten in 
kunstmatige ecosystemen uitgevoerd met als doel de normstelling voor bestrijdingsmiddelen te 
valideren. Ook door andere (buitenlandse) ondemksinstituien zijn experimenten uitgevoerd, 
waarvan de resultaten zijn gepubliceerd in de wetenschappelijke literatuur. Ook deze informatie kan 
worden gebruikt voor het vaststellen van ecologische drempelwaarden van bestrijdingsmiddelen in 
oppervlaktewater. 
Het voorliggende rapport is het eerste van het project "Ecologische risico's van beshijdingsmiddelen in 
opperv1aktewatex" en behandelt de onhidverdelgingsmiddelen, ook wel herbiciden genoemd. Het 
tweede rapport van het project zal de ecologische risico's van insecticiden behandelen. Het project dat 
financieel werd ondersteund door de STOWA en het M i t e r i e  van LNV (DL0 ondenoekprogmmma 
276), beoogt inzicht te verschaffen in de juistheid van de gehanteerde no- en in de ecologische 
gevolgen van normoverschrijding. Hiervoor werden de resultaten van experimenten met individuele 
herbiciden in aquatische (semi)veldsituaties bijeengebracht en geëvalueerd. Het projectresultaat 
verschaft beleidsmedewerkers en waterbeheerders de mogelijkheid het ecologisch risico van 
berekende en gemeten concentraties bestrijdingsmiddel beter in te schatten. Deze kennis is ook van nut 
voor de interpretatie van (semi)veldstudies in het kader van het toelatingsbeleid van 
bestrijdingsmiddelen. 
De auteurs van het rapport zijn Joost Lahr, Pad  J. van den Brink en Theo C.M. Brock van DLO- 
Staring Centmm. Ook andere SC-DL0 medewerkers, m.n. Ren6 van Wijngaarden, hebben een 
belangtijke inbreng gehad door inhoudelijke bijdragen enlof het becommentariëren van het rapport. 
Het personeel van de bibliotheek van SC-DL0 leverde een belangrijke bijdrage door hun attente hulp 
bij het vergaren van de literatuur. Vanuit de STOWA werd het project gdInitieerd door Sjoerd 
Wapwijk en begeleid door Bas van der Wal, vanuit LNV door Her de Heer. Tevens werd het rapport 
besproken met Gestie Arts (iBN-DLO), Margriet Beek (RIZA), Jolande de Jonge (RIZA), Jos 
Notenboom (RIVM), Erik van de Plassche (RIVM) en Dick Vethaak (RIKZ). Van hun opbouwende 
kritiek is dankbaar gebruik gemaakt. 
Utrecht, oktober 1998 De d i i u r  van de STOWA 
Drs J.F. Noorthoorn van der K ~ i j f f  
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Een literatuurstudie van experimenten met herbiciden in experimentele aquatische ecosystemen is 
uitgevoerd met de volgende doelstellingen: 
1) Vaststellen van de NO&,,,- voor individuele verbindingen (de N O ~ p s o n  is de 
hoogst geteste coneentratie waarbij geen effecten in het ecosysteem worden waargewmen) 
2) Vergelijken van deze drempelwaarden met normen voor de waterkwaliteit 
3) Evalueren van de ecologische consequenties van de overschrijding van deze normen. 
Studies werden geschikt bevonden voor dit doel indien de testsystemen een realistische zoetwater 
gemeenschap nabootsten, er sprake was van een gedegen experimentele opzet en indien de studies in 
1980 of later gepubliceerd werden. Bijna de h& van de venamelde manuscripten voideed niet aan deze 
selectiecriteria Effecten werden geclassificeerd naar grootte en duur. 
De gevoeligste systeemkenmerken voor fotosyntheseremmers, de meest bestudeerde groep 
herbiciden, waren responsen die vdand hielden met het gemeenschapsmetabolisme en de stnichnu van 
fytoplankton, perifyton en waterplanten. Deze endpoints (meetdoelen) vertoonden een duidelijke dosis- 
effect relatie. De toelatingsnomien voor herbiciden volgens EU-criteria (Uniform Beginselen) en het 
MTR, zoals vastgelegd in de 4' Nota Waterhuishouding, bieden voldoende bescherming aan aquatische 
ecosystemen bij blootstelling aan individuele stoffen. Herbiciden met een auxine-simulerende werking 
vormen een mogelijke uitzondering hierop, omdat hogere waterplanten hiewca veel gevoeliger zijn dan 
algen en de normen in de regel gebaseerd zijn op toxiciteitsgegevens van standaard algen. Functionele 
responsen van gemeenschappen in door fytoplankton gedomineerde ecosystemen herstelden som snel 
door verschuivingen in de soortensamnstelling en adaptatie van de algen. Adequate studies in door 
marrofyten gedomineerde systemen zijn schaars. in geselecteerde experimenten met constante 
blootstelling aan concentraties net boven de werd soms een uitgesproken en iangdunge 
afname van waterplanten waargenomen. Dit kan resulteren in aanzienlijke indirecte effecten op de met 
waterplanten geassocieerde microflora en fauna. De belangrijkste factoren die van invloed zijn op het 
type effect, en op het herstel na de toediening van herbiciden aan zoetwater ecosystemen, worden 
eveneens besproken. 
A literature review of freshwater model ecosystem studies with herbicides was perfonned 1) to assess the 
NOEC-, for individual compounds, 2) to compare these threshold levels wilh water quahty 
standards and 3) to evaluate the ecological wnsequences of exceeding these standards. Studies were 
judged appmpriate for this purpose wben 1) the test systems simulated a reaiistic freshwater comnduity, 
2) the experimental design was generally sound (ANOVA or regression design; exposure concentrations 
described) and 3) when published in 1980 and later. Almost half of the collected papers did not nieet 
these selection criteria. Effecis were classined acoording to their magnitude and duration. The most 
sensitive endpoints for photosyntbesis inhibitors, the most widely studied group of herbicides, were 
responses related to comnninity metabolism and the stnrcture of phytoplanlion, periphyton and 
macrophytes. These endpoints showed a clear dose-response relationship. The aiteqia as set by the 
Unifonn Rinciples appeared to provide sufficient protection for aquatic ecosystems against herbicides. 
A possible exception are the herbicides with an auxinesimulating mode of action, because aquatic 
mactophytes appeared to be more sensitive to these substances than algae. Ffunctional responses of 
communities in phytopiankton donimated ecosystems sometimes recovered rapidly through shifts in 
aigae species composition and adapration. indirect effects on the zooplanl<ton in such systems generally 
occurred at higher concentrations than primary effects. Adequate studies in macrophyte dominated 
system were rare, but in several experiments a pronounced long-tem decline of macrophytes was 
o b w e d  at chronic concentrations only slightly above the NOEC&,. This may result in wnsidetable 
i n d i i  effe& on the macrophyte associated fauna. The most important modifying factors with respect 
to types of effects and recovery rak%? foilowing the application of herbicide to fresbwater ecosystems 
are aiso d i s s e d .  

1. INLEIDING 
Dit rapport geeft een analyse van de actuele ecologische risico's van herbiciden in zoetwater 
ecosystemen. Onder actuele risico's worden risico's verstaan die ingeschat zijn met behulp van 
experimentele waarnemingen in (semi)veldex@menten. Recentelijk zijn diverse rapporten 
verschenen die de aquatische ecotoxicologie van bestrijdimgsmiddelen als onderwerp hebben (oa. 
Ordelman er al., 1993; Cro-ntuijn et al., 1997; Teunissen-Ordeiman et al., 1997). In deze 
rapporten is informatie gepresenteerd over fysisch-chemische eigenschappen, voorkomen in 
oppervlaktewater, toxiciteit voor waterorganismen en normsteiling. Resultaten van geomtroleerde 
(semi)veldexpeximenten met herbiciden zijn in deze studies echter nauwelijks meegenomen. Het 
voorliggende rapport poogt deze leemte te vullen door een overzicht te geven van de beschikbare 
informatie over ecologische effecten van herbiciden in metwater ecosystemen. 
Uit de beschikbare literahm blijkt dat beschrijvend hydrobiologisch veidondemk naar effecten van 
herbiciden schaars is. Tevens is dergelijk ve1dondemk vaak moeilijk te interpreteren vanwege de 
mimtelijke en temporele variatie in milieucondities en het ontbreken van een goed beschreven, niet 
behandeld, referentiesysteem. De in dit rapport gepresenteerde gegevens zijn dan ook voornamelijk 
gebaseerd op experimenten in aquatische mode1ecosysiemen, die athankelijk van hun afmetingen ook 
wel microcosms (relatief klein) of mesocosms (relatief m o t )  genoemd worden. Een voordeel van 
deze door de ondenoeker geconstrueerde experimentele ecosystemen is dat ze gerepliceerd kunnen 
worden. Hierdoor verschaffen ze de mogelijkheid om ondenoek te doen op ecosysteemniveau, onder 
condities waarbij slechts een deel van de systemen behandeld wordt. Tevens bieden deze systemen het 
voordeel dat meerdere concentraties van een verontreinigende stof tegelijkeftijd kunnen worden getest. 
Microcosms en mesocosms worden opgebouwd door onderdelen van natuurlijke ecosystemen te 
venamelen en in een kunstmatige behuizing te brengen, of door in het veld delen van bestaande 
ecosystemen zo ongestoord mogelijk te omsluiten (enclosures).. Deze testsystemen worden beschouwd 
als experimenteel gereedschap dat een bmg slaat tussen gecontroleerde labo~umexperimenten en 
de variabele en complexe omstandigheden in het veld. Ze koppelen als het ware experimentele 
reproduceerbaarheid aan ecologisch realisme (Piguur 1). Voor een d i i s s i e  mb.t. voordelen en 
tekortkomingen van dergelijke systemen t.o.v. natuurlijke aquatische ecosystemen wordt verwezen 
naar Brock er al. (1993). 
De doelstellingen van het hier gepresenteerde literahiuronderzoek zijn: 
a) inventarkm van NOEC,, en L O L  waarden voor individuele herbiciden in 
opperv1aktewater. welke experimenteel zijn bepaald met behulp van zoetwater 
modelecosystemen (microcosms, mesocosms) of adequate veldstudies. De N O E G  is de hoogst 
geteste concentratie waarbij nog geen, of nauwelijks, effecten op de structuur en het 
functioneren van het ondenochte (mode1)ecosysteem worden waargenomen; de LOEC, is de 
laagst geteste concentratie waarbij duidelijke effecten optreden. Tevens wordt bepaald of het 
noodzakelijk is om een onderscheid te maken naar toedieningsfrequentie (eenmalig versus 
meervoudig); 
b) vergelijken van deze N O L ' S  met vastgestelde normen voor herbiciden in oppervlaktewater; 
c) evalueren van de ecologische gevolgen van normoverschrijding, inclusief indirecte (secundaire) 
effecten en hersteltijd. 
De afzet van herbiciden in Nederland in 1995 bedroeg 3.070.000 kg actieve stof, ongeveer 28% van de 
totaal verkochte hoeveelheid pesticiden (NEFYTO, 1996). Onkmidbe8trijdingsmiddelen zijn 
onderverdeeld in een aantal chemische groepen met verschillende werkingsmechanismen. De aniliden 
(212.000 k g  diitroallrylfenolen (151.000 kg), fenoxycarbonairen (fenoxyazijnzuren en 
fenoxypropionzuren en -esters: 414.000 kg), thiooart>amaten (196.000 kg), triazinen en triaainonen 
(412.000 kg), ureumverbindingen (349.000 kg) en aminofosfonaten (344.000 kg) zijn in Nederland de 
meest gebruikte stoffen (NEEYTO, 1996). Ten behoeve van deze studie hebben wij de herbiciden 
ingedeeld in drie groepen op basis van verschillen in werkingsmechanisriie, te weten: fotosynthese- 
remmen, auxine-simulators en overige stoffen. De laatste groep kan ook worden beschouwd als 
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Figuur 1 Expcrimenfele ecosystemen als brug naar het veld. 
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2. MATERIAAL EN METHODEN 
2.1 Venamelde literatuur 
Het bij SC-DL0 aanwezige literatuurbestand diende als basis voor het onderzoek. Dit bestand is in de 
loop der jaren opgebouwd en bijgehouden m.b.v. de attenderingsbulletins 'Chemical Abstracîs' en 
'Current Contents'. Het bestaande bestand werd gecontroleerd op eventuele leemtes door een gerichte 
literatuurrecherche. Hiewoor werd het programma Winspirs' (versie 2.0) gebruikt. Met dit pmgnunma 
zijn de databases afgezocht van 'Agris Current' (1980 - heden), 'Biological Abstracts' (dec. 1989 - 
heden), en 'CAB-Abstracts' (1980 - heden). Publicaties tot en met juni 1997 zijn in dit 
literatuuronderzoek opgenomen. 
2.2 Criteria voor de selectie van bruikbare (semi)veldsaidies 
De volgende criteria zijn gehanteerd bij het selecteren van studies: 
Het testsysteem staat model voor een realistische levensgemeenschap van het zoete water 
(aanwezige organismen vertegenwoordigen diverse trofische niveaus, primaire producenten 
zijn het belangrijkst bij herbiciden. maar consumenten en decomposers zijn bij voorkeur ook 
aanwezig). 
De proefopzet is voldoende en ondubbelzinnig beschreven. 
De voor de studie relevante blootstellingconccntraties zijn te herleiden (op zijn minst zijn de 
nominale concentraties bekend) en er is geen gebmik gemaakt van schadelijke oplosmiddelen 
bij de toediening van het he&icide. 
De onderzochte 'endpoints' (als meetdoel geselecteerde parameters) zijn gevoelig voor de stof 
en de effecten houden redelijbrwijs verband met de werkingsmechanismen van herbiciden. 
Vooral primaire producenten (o.a. fytoplankton, perifyton, macrofyten) worden als gevoelige 
endpoints voor herbiciden aangemerkt. 
De effecten zijn statistisch aantoonbaar en vertonen een eenduidige dosiseffect relatie, of 
waargenomen effeden zijn in overeenstemming met een dosiseffect relatie uit aanvullende 
studies. 
Voor het vaststellen van een NOEC, mag ten minste de laagste testconcentratie binnen een 
studie geen consistent effect vertonen dat toe te schrijven is aan de behandeling; de 
concentratie boven de NOEC, vertoont een duidelijk effect ( L O G ) .  
Voor het vergelijken van veldconcentraties met normconcentraties moeten toxiciteitgegevens 
van standaard toetsorganismen (tenminste een algensoort) enlof waterkwaliteitsnormen 
(grenswaarden of MTR's) bekend zijn. 
De studie is gepubliceerd in 1980 of later. 
De geselecteerde studies zijn vervolgens ingedeeld naar het werkingsmechanisme van de herbiciden 
(fotosynthese-remmers, auxine-simulators groeiremmers), het blootstellingregime (enkelvoudig. 
meervoudig of constant belast), en het soort testsysteem (stagnant of stromend). 
Veel van de geëvalueerde studies in stromend water werden uitgevoerd in hercirculerende systemen, 
waardoor de blootstelling in feite vergelijkbaar is met die in een stagnant systeem. Er zijn slechts 
sporadisch studies gevonden die een dosering van een herbicide in (niet hercirculerend) stromend 
water betroffen. 
2 3  Endpoints en herstel 
In experimenten met herbiciden zijn er naast effecten op structurele endpoints (bijvoorbeeld 
dichtheden van algen en biomassa van wateiplanten) ook belangrijke effecten op functionele endpoints i 
te verwachten. Het gaaf hierbij vooral om effecten op de primaire productie. Dit kan indirect worden I 
gemeten als een afname van DO (de hoeveelheid opgelost zuurstof) en de pH. Een andere 
mogelijkheid betreft de directe meting van de primaire productie en respiratie door incubatie van I 
watermonsters of substraten met perifyton of planten uit behandelde systemen. met bijvoorbeeld 
radioactief gelabeld koolstof (I4c-opname). 
Een voordeel van experimenten uitgevoerd in de buitenlucht boven in het laboratorium uitgevoerde I 
modelecosysteemexperimenten is dat meer realistische informatie verkregen kan worden over het 
herstel van verstoorde populaties en ecosysteemfuncties na het beëindigen van de stress. Wij I 
beschouwen een endpoint in een belast systeem als hersteld indien deze, na een significante toe- of : 
afname als direct of indirect gevolg van de behandeling, weer consistent binnen de normale spreiding 
van de controlesystemen valt. Op theoretische gronden zal herstel van aangetaste endpoints ~JJ 
(semi)veldsituaties kunnen optreden indien: I 
de toxische stof verdwijnt edof de biologische beschikbaarheid van de stof dermate afneemt 
dat de kritische drempelwaarden onderschreden worden, en; I 
de overige relevante milieuomstandigheden (o.a. voedselaanbod, nutriënten, temperatuur) nog, 
of opnieuw, in overeenstemming zijn met de eisen van de aangetaste populaties, en; 
I 
I 
de generatietijd van de aangetaste soorten korter is dan de duur van de studie, en; 
I 
er bij het volledig verdwijnen van soorten herkolonisatie plaats kan vinden van buiten héZ 
systeem. 
Microcosm-studies die zijn uitgevoerd in het laboratorium voldoen in veel gevallen niet aan de twee 
laatste randvoorwaarden. Deze experimenten leveren over het algemeen slechts informatie over herstel 
van populaties die resistente kvensstadia beziiten en hun levenscyclus binnen korte tijd in de 
microcosms kunnen voltooien. 
Bij studies met herbiciden wordt regelmatig adaptatie waargenomen (zie referenties bij figuur 12). Dit 1 
1 wordt vooral gerapporteerd voor zwevende algen (fytoplankton) en algen op vaste substraten l (perifyton), waarschijnlijk vanwege hun korte generatietijd. Er kunnen twee typen adaptatie worden 
onderscheiden. In het eerste geval verdwijnen de gevoeligste algen. maar nemen minder gevoelige 
s6onen in aantal toe door verminderde concurrentie om nutriSnten, C01 etc. (adaptatie van de 
gemeenschap). Adaptatie kan echter ook binnen een populatie van een enkele soort optreden. Hierbij 
vermenigvuldigen de reaistente individuen zich totdat de populatie zich herstelt. Door adaptatie 
- 
kunnen functionele endpoints, zoals de primaire productie, zich bij voortdurende blootstelling aan het , 
herbicide herstellen ondanks een langdurige verandering in soortensamenstelling. In de meeste studies 
wo& adaptatie niet direct gemeten (bijvoorbeeld door een toegenomen tolerantie voor het I 
bestrijdingsmiddel), maar valt het optreden van het fenomeen te herleiden uit het feit dat functionele : . 
parameters edof individuele populaties zich herstellen terwijl de stof langdurig in het systeem 
aanwezig blijft. 
I 
2.4 Criteria voor de indeling van a d - n  
De in de literatuur beschreven effecten van behandelingen met herbiciden zijn ingedeeld naar , 
gevoeligheid van de respons van de onderzochte endpoints. De endpoints zijn onderverdeeld in acht , 
groepen: gemeenschapsmetabolisme, fytoplankton. perifyton, macrofyten, zoöplankton, 
macrocrustaceeën en insecten, mollusken en vissen en amfibieën. De effecten gerapporteerd op deze 
endpoints zijn ingedeeld in vijf effectklassen die zijn gebaseerd op de volgende criteria: 
Klasse 1: 'effect niet aantoonbaar' 
- geen effecten waargenomen ten gevolge van de behandeling (statistisch aantoonbaar zijn speelt bij 
dit criterium in eerste instantie een belangrijke rol) en; 
- waargenomen verschillen tussen behandeling en controles vertonen geen duidelijke causaliteit. 
Klasse 2: 'licht effect' 
- effecten gerapporteerd in terminologie van 'slight'; 'transient' en; 
- kortdurende enlof kwantitatief bepe-rkte respons van gevoelige endpoints en; 
- effecten slechts waargenomen op individuele monstertijddppen. 
Klasse 3: 'mot  kortdurend effect' 
- uitgesproken respons van gevoelige endpoints maar totaal herstel binnen 8 weken na laatste 
toediening en; 
- effecten gerapporteerd als 'tijdelijke effecten op meerdere gevoelige soorten'; 'tijdelijke eliminatie 
gevoelige soorten'; 'tijdelijke effecten op minder gevoelige soortedendpoints' en; 
- effecten waargenomen op enkele opeenvolgende monstertijdstippen. 
Klasse 4: 'moot effect in kortdurende stndie.' 
- uitgesproken effecten (oa. grote reducties van functionele endpoints en eliminatie van gevoelige 
soorten) waargenomen, maar de duur van de studie is te kort voor het aantonen van volledig herstel 
binnen 8 weken na (laatste) toediening van het bestrijdingsmiddel. 
Klasse 5: 'moot lanedurie effect' 
- uitgesproken respons van gevoelige endpoints en hersteltijd van gevoelige endpoints langer dan 8 
weken na laatste toediening en; 
- effecten gerapporteerd als langdurige effecten op veel gevoelige soortenlendpoints'; 'eliminatie 
gevoelige soorten'; effecten op minder gevoelige soortedendpoints' of andere beschrijvingen van 
deze strekking en; 
- effecten waargenomen op diverse opeenvolgende monstertijdstippen. 
Voor alle acht groepen werd voor iedere bestudeerde concentratie van elke studie bepaald tot welke 
effectklasse de respons ingedeeld kon worden. Door deze resultaten uit te zetten tegen de getoetste 
(nominale) concentraties wordt een overzicht verkregen van de gerapporteerde effecten en bij welke 
concentraties deze optreden (zie Figuur 3 ah voorbeeld). 
Om een samenvatting te geven van alle verkregen resultaten (en de spreiding hierin), z@ de gegevens 
als gepresenteerd in Figuur 3 ook met logistische regressie geanalyseerd. Hierbij is een onderscheid 
gemaakt tussen studies met een eenmalige en meewoudige/&onische toediening. Hiervoor fijn de 
effectklasses temggebracht naar een binaire grootheid dalnee; 011). De effectklasees zijn op 3 
verschillende m i e r e n  ingedeeld: geen versus licht en duidelijjk effect (Klasse 1 versus 2,3,4,5); geen 
en licht versus duidelijk effect (Klasse 1,2 versus 3,4,5) en herstel versus geen herstel b i e n  8 weken 
(klasse 1,2,3 versus 5). De eerste indeling kan als een "worstcase" beschouwd worden, alle effecten 
hoe klein ook worden meegenomen. De tweede indeling is iets Liberaler, lichte effecten optredend op 
een enkel monstertijdstip worden niet als negatief beschouwd. De derde indeling bepaald of het 
endpoint zich binnen 8 weken heeft kunnen herstellen of niet. Kiasse 4 effecten zijn bij deze indeling 
buiten beschouwing gelaten omdat de duur van de betreffende studies te kort was om te bepalen of de 
bestudeerde endpoints zich al dan niet binnen 8 weken herstelden. Het logistipche model dat gebruikt 
is voor deze berekeningen is: 
1 
Y = 1 + e-Nw"-~' 
Hierin is y de responsvariabele (wdgeen effect; weügm herstel), x de concentratie uitgedrukt in 
TU, a de concentratie waarbij voor 50% van de studies een effect of geen herstel is gerapporteerd, 
en b is de helling van de sigmoide curve bij deze concentratie. Met behulp van deze functie is het 10, 
50 en 90 percentiel berekend; d.w.z. die gefitte concentraties (uitgedmkt in TU,. voor berekening zie 
paragraaf 2.5) waarvoor voorspeld wordt dat bij respettievelijk 10, 50 en 90% van de studii  een 
effect of geen herstel optreedt. Tevens zijn de 95% betrouwbaarheidsintervallen voor deze 
percentielen berekend. Er is een onderscheid gemaakt tussen fonctionele en strncturele endpoints. De 
respons van het gemeenschapsmetabolisme is als functionele endpoint gebrnikt, de gevoeligste 
gemeten respons van de primaire producenten als structurele. De berekeningen zijn uitgevoerd met het 
statistische pakke4 GENSTAT (Payne en Lane, 1993). 
in Figuur 2 is een voorbeeld gegeven van een analyse van klasse 1 en 2 effecten versus klasse 3.4 en 5 
effecten. Omdat de uitkomsten van de 10 en 90 percentielen gevoeliger zijn voor de gekozen 
modelfunctie worden vooral de 50 percentielen gebrnikt voor de vergelijking van de resultaten. 
A i o r  2 Voorbeeld van het berekenen van 10, 50 en 98 percentielen uit de gegevens van de microcosm en 
mesocosm studies. 
2.5 Vergelijking tussen herbiciden 
Om een goede vergelijking tussen studies met verschillende herbiciden mogelijk te maken, zijn de 
gerapporteerde veldconcentraties 'genormaliseerd' door deze te delen door de ECm van de meest 
gevoelige door de OECD (1984) aanbevolen standaard algensoorten: Scenedesmus subspicatus, 
Selenasrrum capricomurum of Chlorella vulgaris. Alle drie soorten behoren tot de groene algen 
(Chlorophyta). De soort Seíenasftum capricomutum is onlangs hemoemd naar Raphidocelis 
subspicata, maar daar deze naam nog niet ingeburgerd is wordt in dit rapport nog de oude naam 
gebrnikt. Voor de geëvalueerde herbiciden is in de meeste gevallen S. subspicatus of S. capricomurwn 
gebrnikt. Voor C. vulgaris zijn slechts sporadisch gegevens gevonden. De verwante soort Chlorelfa 
pyrenokfosa wordt vaker gebmikt bij toxiciteittesten. Chlorella blijkt echter in alle onderzochte 
gevallen minder gevoelig dan de andere twee standaardsoorten. in één geval (fluridon) is door het 
ontbreken van gegevens van graene algen de ECB voor een blauwalg (Cyanophyta of Cyanobacteria) 
gebruikt. Voor de stof MSMA werd wel een bruikbare (semi)veldstudie, maar geen geschikte 
aigengegevens gevonden. 
Bii standaardtoetsen met algen (OECD, 1984) kan de ECai OD twee manieren berekend worden: aan de 
h&d van de groei of aan & hand van de gr&snelheid. ÄIgkipopulaties in de 'log-fase' van de groei 
worden gedurende 72 tot 120 uur aan vemhillende concentraties van een stof blootasteld. De 
gemeten-endpoints kunnen variëren van het aantal cellen en het biovolume tot het nat- of 
drooggewicht of het chlorofyl-a gehalte van de populatie. in het geval van groei wordt de ECm 
berekend als de concentratie waarbij na 72-1U) uur 50% reductie van een van deze parameters 
optreedt ten opzichte van de controle. in het geval van de groeisnelheid wordt de  afgeleid uit de 
hellingshoek van de groeicurven. Beide waarden zijn niet noodzakelijkerwijs hetzelfde. 
Als eerste informatiebron voor de toxiciteitgegevens zijn de publicaties van Crommntuijn er al. 
(1997), Solomon e? al. (1996) (atrazin), Fairchiid et d. (1997) en de referenties uit de artikelen over de 
geëvalueerde (semi)veldstudies gebruikt. Voor enkele stoffen is daarna nog verder gezocht in on-luie 
literatuurbestanden. indien er meerdere E W s  van algen b e s c h i i  waren, werd hiervan voor de 
gevoeligste soort het geometrisch gemiddelde berekend. Deze procedure werd gevolgd omdat 
eventueel afwijkende ECm waarden dan minder zwaar wegen. Het geometrisch gemiddelde van 
beschikbare EC~O waarden voor de geselecteerde standaard toetssood wordt in dit rapport verder 
aangeduid met de term "gg-P&,". Er is bij het bepalen van de gg-ECm geen onderscheid gemaakt 
tussen bepalingen op basis van groei en groeisnelheid aangezien de variatie tussen de %s per 
algensoort als gevolg van de verschillende bronnen groter was dan de variatie door de toegepaste 
berekeningswijze enlof endpoints. 
Een van de doelstellingen van dit rapport is om experimenten met verxhillende herbiciden onderling 
te vergelijken. Hiervoor zijn de getoetste concentraties genormaliseerd naar hun toxiciteit voor de 
gevoeligste standaard-alg; de waterconcentratie als getest in de verschillende experimenten zijn 
gedeeld door de gg-ECSO van de gevoeligste standaard alg. De eenheid van de resulterende grootheid 
wordt gedefinieerd als TU,: Toxic Unit van de gevoeligste standaard-alg. 
Naast de ECxl waarden voor standaard-algen zijn ook de beschikbare gegevens voor kroos, &mm 
spp., verzameld. Dit betrof todsen met verscheidene soorten waarvoor nog geen OECD richtlijnen 
bestaan. De duur van deze testen loopt uiteen van 4 dagen tot drie weken. in een voorlopig document 
van de ASTM (1997) wordt zeven dagen geadviseerd. 
Alle venamelde toxiciteitgegevens voor standaard algen en kroos zijn opgenomen in de bijlagen. in 
het hoofdrapport worden verder alleen de gg-ECm's of de waterconcentraties uitgedrukt in TüP 
vermeld. 
Ofschoon het voor de hand ligt dat algen de meest gevoelige testsoorten voor herbiciden zijn is ook 
aandacht besteed aan de toxiciteit van de geZvalueerde stoffen voor Daphia (watewlo) en vis. Voor 
één stof, triallaat, ligt de acute 48 uurs LCH, waarde voor Daphnía in de buurî van die voor standaard 
algen. Deze waarde is ook vermeld in bijlage 18. Vissen zijn voor alie ondenochte stoffen minder 
gevoelig dan standaard algen. 
2.6 Vergeiijking van ecologische drempelwaarden met normen 
Uit (semi)veldstudies verkregen ecologische drempeiwaarden (NOB&'$) worden vergeleken met in 
Nederland gehanteerde normen. Voor bestrijdingsmiddelen in oppervlaktewater kan een onderscheid 
gemaakt worden tussen toelatingsnormen en waterkwaliteitsnormen. Bij waterkwaliteitsnormen 
hanteert men als uitgangspunt het Ailaximd Toelaatbaar Risico-niveau (m). indìen meer dan 4 
adequate chronische toxiciteitgegevens voor waterorganismen beschikbaar zijn wordt de MTR bepaald 
volgens de methode beschreven door Aldenbarg en Slob (1993). indien minder dan 4 chronische 
NOEC's beschikbaar zijn wordt de MTR bepaald volgens de gemodificeerde EPA methode wals 
beschreven in Crommentuijn et al. (1997). 
Toelatingsnormen zijn gebaseerd op de criteria beschreven in de Uniforme Beginselen (EU, 1997). 
Volgens de Uniforme Beginselen mag bij de eerste stap in de risico-evaluatie de concentratie van een 
bestrijdingsmiddel in oppewiaktewater niet hoger zijn dan 0,01 x acute L(E)Ca voor vis of Daphnia 
en 0.1 x ECS voor alg. Tevens mag bij langdurige blootstelling de gemiddelde 
blootstellingconcentratie niet hoger zijn dan 0.1 x chronische NOEC Daphnia (21 dagen) en vis (28 
dagen). In tweede instantie kan van bovengenoemde toelatingsnarmen afgeweken worden mits d.m.v. 
een adequate risicoevaluatie wordt aangetoond dat het actuele risico voor waterorganismen 
aanvaardbaar is. Binnen de Nederlandse wettelijke kaders (besluitvorming milieutoelatingseisen 
besrijdingsmiddelen) wordt bij de alg overigens het criterium van 0.1 x NOEC gehanteerd. 
Normen volgens de Uniforme Beginselen (UB n o n )  worden in dit rapport vastgesteld op basis van 
toxiciteitgegevens voor aigensoorten volgens OECD richtlijnen. Deze waren in alle gevallen de meest 
gevoelige groep standaardtestsoorten. We definiëren een liberale en een conservatieve UB norm. De in 
de literatuur gerapporteerde laagste ECSo waarde voor een van de bovengenoemde standaard algen 
wordt als basis genomen voor de berekening van de conservatieve UB norm, door deze waarde door 
een factor 10 te delen. De liberale UB norm wordt vastgesteld door de in de vorige paragraaf 
beschreven gg-ECs te delen door 10. 
3. BESXIKBARE INFORMATIE 
3.1 Gebruikte studiea 
In de literatuur werden 124 studies gevonden welke de effecten van herbiciden op een aquatisch 
systeem beschreven. Hiervan vielen er 29 onmiddellijk af omdat de studies niet in (volledig) zoetwater 
waren uitgevoerd of doordat zij v66r 1980 gepubliceerd waren. Van de overgebhen 95 studies 
voldeden er 39 (41%) niet aan de overige evaluatiecriteda. Een belangrijke reden hiervoor was in vele 
gevallen een gebrek aan statistische onderbouwing van de gegevens. Dit werd vooral geconstateerd bij 
experimenten met een zogenaamde regressie opzet, waarin de verschillende behandelingen niet 
gerepliceerd werden. Maar ook bij gerepliceerde studies liet de kwaliteit van de statistische analyses 
niet zelden te wensen over. De meeste publicaties uit deze laatste groep zijn echter wel in het overzicht 
opgenomen. In enkele gevallen waren de effecten in ongerepliceerde studies w duidelijk dat deze 
uiteindelijk toch gebruikt konden worden. De waargenomen effecten moesten in dat geval echter wel 
aannemelijk worden gemaakt met de resultaten van beter uitgevoerde en vergelijkbare experimenten 
door andere auteurs, of middels een goede correlatie met acute toxiciteitgegevens. 
Van de geselecteerde studies zijn allereerst uitgebreide samenvattingen gemaakt en in een spreadsheet 
weergegeven. Iedere studie heeft hierbij een studienummer ontvangen. Een beknopte versie van deze 
samenvattingen is in Bijlagen 1 t/m 20 van dit rapport te vinden. Hiertoe zijn de gegevens per stof en 
naar oplopende concentratie gerangschikt. 
Binnen deze groep vallen de triazinedtriazinonen en de ureum-verbindingen. Deze stoffen blokkeren 
het elektronentransport in de Kil-reactie van het fotosysteem 11. Primaire producenten wals hogere 
planten en algen kunnen hierdoor niet meer in hun energiebehoefte voonien (Van Rijn er al., 1995). 
Belangrijke vertegenwoordigers van beide p p e n  zijn atrazin en simazin bij de triazinen en 
isoproturon, linwon, monolinuron en diuron bij de ureum verbindingen. De meeste van deze middelen 
worden als onhidverdelgers gebruikt in de akkerbouw en de tuinbouw en toegepast als 
bodemherbiciden. 
Tabel 1 geeft een overzicht van de 37 gevonden studies met fotosynthese-remmers die aan de criteria 
voldeden. De studies betreffen 7 actieve stoffen, waarvan amizin vemit het meest bestudeerd is (ruim 
de helfi van het aantal studies in de tabel). Het merendeel van de experimenten is uitgevo& in 
stagnante proefsystemen. Van de genoemde stoffen is alleen hexazinon niet in Nederland toegeiaten. 
In het Nederlandse wete water worden middelen uit de p p  van de fotosynthesereamers met grote 
regelmaat aangetroffen. In een studie van grote oppervlaktewateren vonden Phernambucq er al. (1996) 
in w goed als 100% van alle monsters sporen atrazin en simazin. Diuron en isoproturon werden in 
meer dan 50% van de gevallen aangetroffen. De hoogste concentraties triazinen, die gedurende 
verschillende monitoringstudies zijn gevonden, bedroegen 14 p& atrazin, 2,s p& simazin en 1,l 
pg/L terbutryn (Ordelman er al., 1993). Dit betrof vooral regionale wateren. Maximale concenaaties 
in de grotere rijkswateren waren lager. De hoogste concentraties ureum-verblidiigen in rijkswateren 
waren voor diuron, isoproturon en linuron respectievelijk 43,4,0 en 23 p& (Teunissen-Ordelman et 
al., 1997). Het is echter niet uit te sluiten dat de maxima voor deze stoffen in de regionale gebieden 
hoger zullen liggen. Hierover zijn in het betreffende rapport echter geen gegevens opgenomen. 
Tabel 1 Eoosysteem expeximenten met fotosynthese-remde herbiciden opgenomen in dit rapport. 
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De groep auxine-simulators omvat verschillende groepen fenoxycarbonzuren. Deze verbidimgen 
worden door de wortels of het blad van planten opgenomen en imiteren de werking van het hormoon 
auxine dat de p i  van planten regelt. Doordat fenoxycarbonzuren niet afbreken in de plant, groeien 
deze zich letterlijk dood (Van Rijn er al.. 1995). Bij & helft van de 8 adequate studies werden de 
effecten van fenoxyazijnzuur 2,4D onderzocht (Tribel 2). Verder werden er studies met 2.4.5-T, de 
pyridine verbindingen picloram en clopyralid, en van het pyridyloxyazijnzuur trichlopyr gevonden. 
Veel experimenten met stoffen uit deze groep zijn gepubliceerd vó6r 1980 entof blijken ook om 
andere redenen ontoereikend. Hierdoor konden studies met bekende herbiciden met een 
hormoonwerking zoals de veel gebrnikte middelen MCPA, meeoprop (MCPP) en dichloorprop (2.4- 
DP) niet worden @valueerd in het keder van dit review. Van de stoffen in Tabel 2 zijn 2,4-D, 
clopyralid en trichlopyr in Nederland toegelaten. 
2.4-D is door Phemambuq et ai. (1996) in ruim 10% van de monsters uit Nederlandse rijkswateren 
aangetroffen. 2.4.5-T werd in ongeveer 4% van de gevallen gevonden. De maximaal gemten 
concentratie van 2.4-D in rijkswateren was 23 p&. 
Tabel 2 Ecosysteem expaimenten met auxine-simuletende herbiciden opgenomen in dit rapport. 
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3.4 Overige herbiciden (groeiremmers) 
Onder de noemer overige herbiciden scharen wij in het kader van dit rapport alle middelen die geen 
d i i t e  fotosyntheseremmende of hormoonsimulerende werking hebben. De meeste van deze stoffen 
verstoren biosynthese- en groeiprocessen in de cel en hebben aldus een groei- of ce1deiimgremmende 
werking. Het aantal geschikte studies in deze categorie bedroeg 11. Diquat was de meest bestudeerde 
verbinding. De studies staan in Tabel 3. 
Tabel 3 Eoosysteem experimenten met overige groepen herbiciden opgenomen in dit rapm. De meeste stoffen 
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hebben een groeiremmënde werking. 
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De dipyridilium verbindmgen diquat en paraquat verstoren het fotosysteem4 van de plant. Hiehij 
worden schadelijke murstofradicalen (superoxiden) gevonnd die het plantweefsel aantasten. Fluridon 
is een 4-pyridon dat de caroteensynthese verstoort. Metsulfuron-methyl is een sulfonyl-ureum dat in 
tegenstelling tot de verwante ureum-verbindingen niet de fotosynthese, maar de aminomursynthese en 
celdeling remt. Alachloor behoort tot de aniliden. Deze groep stoffen werkt mogelijk in op de eiwit- en 
vetzuursynthese en vermindert de celdeling en wortelstrekking in planten. Tri-allaat behoort tot de 
thiocarbamaten en triîïuraiii is een dinitroaniline. Beide verbindigen remmen eveneens de deling en 
strekking van cellen. Van MSMA tenslotte, een o r g a n d c u m ,  is het werkingsnieehanisme niet 
bekend. 
De nomenclatuur en indeling van bovengenoemde middelen willen nog al eens verschillen. Wij 
hebben de Nederlandse Gewasbeschenningsgids gevolgd (PD. 1996). Voor de beschrijving van de 
werkingsmechanismen is gebmik gemaakt van Dejonckheere en Steurbaut (1996). Tomlin (1994). 
Van RiJn et al. (1995) en HRAC (1996). Metsulfuron-methyl en ni-allaat zijn in Nederland toegelaten. 
Voor het veel toegepaste middel glyfosaat (Roundup), een amino fosfonaat dat de aminozuursynthese 
van de plant remt, werden geen geschikte studies gevonden. 
Uit deze groep overige staffen is door Rijkswaterstnat in het Nederlandse water alleen trifluralin 
aangetoond (Phemambuq et al.. 1996). De stof kwam echter in slechts enkele van de metingen voor. 
Het maximum bedroeg 0,01 p& . 
4. TOEDIENINGSWWZE EN GEDRAG IN OPPERVLAKTEWATER 
De meeste herbiciden zijn te slecht in water oplosbaar om een zew geconcentreerde wateroplossing te 
kunnen maken. Vaak is het voor de experimentele toediening van een herbicide in micro- en 
mesocosms toch wenselijk zo'n oplossing te hebben, en worden organische oplosmiddelen gebnii 
om deze te maken. Van de meest geb~ikte middelen zoals ethanol, methanol en aceton is echter 
bekend dat deze toxisch kunnen zijn voor algen, ze worden bijvoorbeeld ook gebru&t bij de extrede 
van fotopigmenten zoals chlorofyl uit plantaardig celmateriaal. Hess (1980) vond dat ceüen van de alg 
Chlamydomow eugametos beschadigd werden bij meer dan 10 mül (1% vlv) ethanol of 
dimethylsulfoxide (DMSO). Voor aceton lag deze grens op 5 mUi(O,5% vlv). St. h u m t  ei ai. (1992) 
rapporteerden NOEX! waarden in dezelfde orde van grootte voor Se&- capriconutua voor 
respectievelijk methanol en aceton: 6,8 en 2,3 d. Bérard (1996) constateerde soortenverschuivingen 
in natuurlijke S.toplanktmgemeenschappen bij 0,s d ethanol, mthanol, DMSO en 
dimethylformamide (Dm. in hetzelfde expenment had ethanol ook nog een remmende weiking op 
het chlorofyl-a. 
Het is niet duidelijk of directe toxiciteit voor algen er eveneens de oonaak van kan zijn dat er bij nog 
lagere concentraties ethanol soms en- effecten op de zuurstofhuishouding worden waargenomen. 
Feurtet-Mazel er al. (1996). bijvoorbeeld, constateerden in microcosms duidelijke effecten van ethanol 
bij 0,s d en lager. En uit andere experimenten valt afte leiden dat ethanol zelfs bij concentraties van 
2,O-2,9 pV1 de zuurstofconcentraties tot bijna nul kan reduceren (Lay et al., 1984, Peichl er al., 1984, 
1985; Lampert. er al., 1989: Neugebaur, 1990). Tegelijkertijd wordt in deze proeven een sterke 
verlaging van de pH waargenomen en in sommige gevallen verdwijnt zelfs het zoöplankton. Lynch et 
al. (1985) doseerden experimentele beken met atrazine en een PCB. Hiervoor werden de 
oplosmiddelen aceton en DMSO gebruikt, beiden bij een concentratie van 69 pV1. Zowel in de 
behandelde stromen als die waaraan alleen het oplosmiddel werd toegevoegd werden sterke reducties 
waargenomen van bmto primaire productie en de respiratie van de gemeenschap @ifykm). Doordat 
deze parameters werden uitgerekend aan de hand van het verloop van de mrstofconcentratie in de 
systemen ligt bet ook hier voor de hand dat reducties van de hoeveelheid opgelost zuursiof hiervan de 
oorzaak waren. Ook nam in dit experiment als gevolg van de oplosmiddelen de drift van macro- 
evertebraten in de controles toe. Een mogelijke verklaring voor de reducties in bet zuurstofgehalte 
door organische oplosmiddelen wordt gesuggereerd door Feurtet-Mazel er al. (1996), namelijk een 
direct of indirect effect op de activiteit van meterotrofe) bacterih. Toch kan zonder aanvullend 
onderzoek niet geheel worden uitgesloten dat bet hier toch om een direct toxisch effect op algen gaat, 
waarbij de zuurstof productie (tijdelijk) wordt verminderd. 
Uit bovenstaande moge duidelijk zijn dat alternatieve, niet toxische, oplosmiddelen en 
doseringswijzen in experimenten met herbiciden de voorkeur moeten hebóen. Alleen als er in 
experimenten zowel controles met als zonder organische oplosmiddelen worden aangewend, kan 
onomstotelijk worden vastgesteld of deze 'carriers' wel of niet de resultaten beïnvloed hebben. Voor 
dit rapport zijn alle studies uitgesloten waarbij wij de verdenking hadden dat het oplosmiddel de 
resultaten veroorzaaki of gemaskeerd zou kunnen hebben (zie bovengenoemd syndroom van effecten). 
in de meeste (semi)veldstudies met herbiciden werden de middelen direct gemengd in de waterkolom 
Voor stagnante systemen waren inspuiting en op het wateroppervlak gieten de mest gebruikte 
methoden. In stromende systemen vond dosering meestal plaats via de hoofdtank waannee het 
systeem van water werd voorzien of via druppelen in de stroom zelf. In vier studies werd het herbicide 
met spuitapparaten toegediend m bij twee studies werd afspoeling gesimuleerd door de verbindingen 
met natte gmnd te mengen alvorens deze slurrie in het systeem te gieten. in de studie van Scott er al. 
(1981) werden pellets van 2,4-D BBE gebruikt. 
Voor de triazine en umm-verbindingen in de studies uit dit rapport worden halfwaardetijden 
gemeten van meerdere weken tot enkele maanden. Atrazin is het meest persistent met halfwaardetijden 
(DTmLs) tot meer dan 6 maanden (DeNoyelles er al., 1982). De overige herbiciden zijn eveneens 
relatief persistent. De gerapporteerde DT5o waarden zijn veelal hoger dan twee weken. Volgens de 
classificatie van Van Rijn ei al. (1995) houdt dit in dat de bestudeerde herbiciden 'matig afbreekbaar' 
tot 'zeei persistent' zijn. 
De studies zijn in drie typen ingedeeld, stagnante systemen, hercirculerende (stromende) systemen en 
stromende (niet hercirculerende) systemen. De eerste twek typen zijn bij elkaar gevoegd daar bet 
blootstellingregime hetzelfde was; de stof bleef in het systeem en werd niet afgevoerd. Studies 
uitgevoerd in stromende systemen, waarin het gecontamineerde water niet opnieuw werd gecirculeerd, 
worden wel als een aparte categorie behandeld. De belasting van deze systemen vond plaats in de 
vorm van pulsen, waarbij behalve de nominale pulsconcentratie w k  de duur van de puls een 
belangtijke factor is. Dit type betrof maar enkele studies waawan de resultaten slechts summier 
worden besproken. 
In de meeste gevallen zijn wij uitgegaan van de gerapporteerde nominale concentraties in de 
testsystemen wals deze door de auteurs worden gegeven. In de studies waarin deze concentraiies door 
chemische analyse zijn geverifieerd kwamen zij goed overeen met de gevonden waarden. Bij een 
eenmalige en meervoudige belasting in stagnante en hercirculerende systemen is uitgegaan van de 
maximaal gemeten piekconcentratie. De experimenten zijn qua blwtstelling ingedeeld in twee 
groepen, een eenmalige dosering enerzijds en een meervoudige of constante dosering anderzijds. 
Experimenten behorende tot de laatste groep worden in de rest van het rapport aangeduid als studies 
met een meervoudige toediening. 
5. GEVOELIGE ENDPOINTS 
De gemeten endpoints in de studies zijn ten behoeve van dit rapport onderverdeeld in acht groepen. 
Daarbij is een onderscheid gemaakt in functionele en structurele endpohts. De meest gcmeten 
functionele endpoints hadden betrekking op het metabolisme van de aanwezige 
levensgemeenschappen. Hieronder vallen reducties van de opgeloste hoeveelheid zuurstof door directe 
remming van de primaire productie ("Gopname) of indirect als gevoig van het verdwijnen van de 
primaire producenten zelf. in veel d i e s  werd ook de respiratie van de gememschap gemten of 
afgeleid. Bij het bepalen van deze parameter speelt, naast & primain producenten, ook de heterotrofe 
gemeenschap een belangrijke rol. Er waren echter nauwelijks studies waak  expliciet naar deze 
organismen is gekeken. Effecten op nutriënten, mineden, pH, alkaiiniteit, geleidbaarheid en 
organische stof worden besproken bij de indirecte effecten in Hoofdstok 6. Andere functionele 
endpoints, mals de afbmak van organisch materiaal (decompositie) en de microbiële activiteit, zijn in 
de onderhavige studies bijna niet gemeten. Voor een overzicht van mogeiijke functionele endpoints, 
zie Kersting (1994). 
Tussen de geraadpleegde studies zijn er grote verschillen in taxonomisch niveau van de geprepenteerde 
biologische data. Voor algen en perifyton bijvoorbeeld wordt slechts in eenderde van de publicaties op 
soortsniveau gekeken. Meestal volstaat men met de grotere taxonomische eenheden (Chlorophyta, 
Bacillariophyta, Cyanophyta enz.) of wordt het chlorofyl-a of het metabolisme gemeten. Negatieve 
effecten op groenalgen (Chlorophyta), de meest voorkomende en meest bestudeerde groep algen, 
worden in veel gevallen gerapporteerd, maar ook diiomeeën (Baciiianophyta), blauwwiem 
(Cyanophyta) en dinoflagelaten (qrirophyta) blijken in verscheidene studies gevoelig. Er kan niet 
eenduidig worden vastgesteld welke groepen algen of waterplanten het gevoeligst zijn voor 
herbiciden. Mede hierdool zijn de structurele endpoints voor een generiek beeld verdeeld in zeven wij 
grove groepen: fytoplankton, perifyton, macrofyten, zoöplankton, macroc~shx&n en aquatische 
insecten, mollusken en tenslotte de vissen en amtìbieën (kikk~isjes). Deze indeling komt in grote 
lijnen overeen met het overzicht door Brock en Budde (1994). Onder stmcturele eigenschappen vallen 
onder meer de abundantie (aantallen, dichtheid, bedekking door waterplanten enz.), 
soortensamenstelling, biomassa, diversiteit van een groep organismen en chlorofyl-a gehaltes (maat 
voor de biomassa van primaire producenten). De productie van vis (gewicht) is ook als een strncturele 
eigenschap van de vissenpopnlatie aangemerkt. Effecten van herbiciden op mic~o-organismen zijn w 
weinig bestudeerd, dat deze Net in het overzicht zijn opgenomen. 
Hormesis is het verschijnsel dat toxische stoffen bij lage, sub-letale concentraties een stimulerend 
effect op organismen kunnen hebben, vooral op de groei. Het is een ni j  algemcen fenomeni dat kan 
worden waargenomen bij een breed scala van toxicanten en organismen (Stebbiig, 1982). Er bestaat 
geen eenduidige verklaring voor hormesis, maar het zou kunnen duiden op regulerende ovtrcomcties 
door de mechanismen die de biosynthese controleren (Stebbing, 1982). 
In de onderhavige studies met herbiciden werd hormesis in meerdere gevallen vastgesteld, vooral voor 
stoffen met een auxine-stimulerende werking (Kobriae en White, 1996; Forsyth et sl., 11997). Dit laat 
zich gemalekelijk verklaren. De werking van deze verbiidingen berust immers op het (over)stiimileeen 
van de groei. Voor deze stoffen is het vaststellen van hormesis ook sterk afhankelijk van het tijdstip 
van de observaties. Een stof als 2,4D veroorzaakt in het begin een toename van de groei van 
(water)planten, maar later sterft de plant hierdoor. Homsis werd ook waargenomen in enkele studies 
met fotosynthese-remmers en de p e p  ovexige herbiciden: atrazin en periS.ton (Pratt er ui., 1988), 
atrazin en fytoplankton (Jumier etui., 1995), diquat en pe-n (Paterson en Wright, 1987), en ai- 
aliaat en primaire productie (Johnson, 1986). 
Geen van de geraadpleegde studies was er echter expliciet op gericht om hormesis te W. Bij de 
gevonden voorbeelden ging het veelal om een effect van lichte en tijdelijke aard. Hierbij komt ook nog 
dat het binnen de complexe levensgemeenschappen in (semi)veldstudies zeer lastig is om horinesis te 
onderscheiden van indirecte, positieve effecten. Omdat ook over de ecologische relevantie van het 
verschijnsel weinig bekend is, hebben wij hormesis als ecologisch effect binnen deze evaluatie verder 
buiten beschouwing gelaten. Bij concentraties waar er aanwijzigingen voor hormesis w a n  is 
aangenomen dat dit geen negatieve uitwerking op de gemeenschap en het ecosysteem inhield. Deze 
effecten zijn derhalve ingedeeld in Klasse 1. 
Figuur 3 geeft een overzicht van de gevonden effecten (uitgcdnikt in klasses) wals gevonden in de 
verschillende studies, en bij welke concentraties (uitgedrnkt in TU,.) deze optraden. De meest 
gevoelige endpoints voor fotosynthese-remmers in stagnanre of hercirculerende testsystemen zijn het 
gemeenschapsmetabolisme en de structuur van de fytoplankton-, perifyton- en 
macrofytengemeenschappen. Vanaf ongeveer 0.1 TU, worden duidelijke effecten waarneembaar 
(Figuur 3 A-D), hieronder worden geen effeeten waargenomen. Ook laat de figuur voor deze 
endpoints een duidelijke dosiseffect relatie zien. Zowel het aantal studies waarin negatieve effecten 
worden gerapporteerd als de klasse van de effecten (Figuur 3 A-D) nemen toe bij hogere concentraties. 
Ook is te zien dat de effecten ingedeeld in klasse 4 en 5 eerder optreden bij de meervoudig of 
chronisch gedoseerde ecosystemen vergeleken met de eenmalig gedoseerde systemen. 
Uit Figuur 4 blijkt dat de logistische regressie in meerderheid van de gevallen 10 en 90 percentiel- 
waardes met een grote spreiding oplevert. Bijvoorbeeld het 10 percentiel voor geen of licht versus 
duidelijk effect van functionele endpaints is 0,216 TU,, (0.070-0,662) voor een eenmalige belasting 
en 0,095 TU, (0,032-0.280) voor een meervoudige belasting. Omdat de 50 percentielen de 
parameters met de kleinste onzekerheid zijn. worden deze gebruikt hij de vergelijking van de 
resultaten van functionele en stmcturele endpoints en een eenmalige en meervoudige toediening. 
De functionele endpoints reageren iets gevoeliger op een eenmalige en meervoudige dosering van een 
fotosyntheseremmer dan de structurele endpoints gerelateerd aan de primaire productie (Figuur 3A t/m 
D, Figuur 4A en B). Dit kan komen doordat deze parameters vaak een kleine ecologische spreiding 
hebben en relatief nauwkeurig te meten zijn. 
in Figuur 5 zijn de geclassificeerde effecten op de gevoeligste endpoints weergegeven. Vanuit de 
beschreven studies mogen d e e n  lichte effecten op de gevoeligste endpoints verwacht worden bij een 
belasting rond 0,l TU,, @?guur 4A, 5). Bij hogere doseringen kunnen lichte tot duidelijke effecten 
verwacht worden (Figuur 4B, 5). Bij doseringen van 1 WW en hoger kan verwacht worden dat het 
herstel vati gevoelige endpoints langer dan 8 weken duurt ( F i p r  4C, Figuur 5, zie ook paragraaf 7). 
Bij de overige vier st~cturele groepen (Figuur 3E tlm H) treden hoogstwaarschijnlijk alieen indirecte 
effecten vanaf 1 W, o p  Deze worden besproken in hoofdstuk 6. De enige uitzondering is een 
mogelijke toxiciteit van linuron voor rotiferen bij 15, 50 en 150 p& (Cuppen er al.. 1997) en voor 
Cladoeera en Copepada bij 1000 p& linuron (Stephenson en Kane, 1984). 
Drie stoffen met een fotosynthese remmende werking werden pulserend gedoseerd in suomende 
systemen. Pulsen van 24 uur met een maximale concentratie van 100 p& (1,5 TU,) atrazine hadden 
geen effect op het perifyton van een natuurlijke beek (Jurgensen en Hoagland. 1990). Bij een even 
lange toediening in een doorstroomsysteem had ook terbutryn (maximaal 50 p@; 18.5 TU& geen 
effect op het perifyton en de waterplant Elodea canndemis. Hexazinon in kunstmatige stromen 
tenslotte, had nauwelijks negatieve effecten op het perifyton en op drift van evertebraten bij 2700 tot 
82000 p& (60-1800 TU,). Kortom, in stromende systemen zijn de effecten van herbiciden veel 
minder ernstig dan bij dezelfde concentraties in stagnante en hercirculerende ecosystemen. 
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Fipor 3 Geclassificeerde effecten van herbiciden met een fotosynthese remmende werking in Issmi)veldstudies 
met stilstaiunie of hcmrculercnd testsystemen, De effecten rijn ingedeeld in een functionele categorie. 
(gemcbnschapsmetabolisme; A) en in verscheidene categorieën structurele endpoints (B t/m H). De effecten 
waden eveneens geklasseerd naar sterkte en duur. l=  geen effect, 2= licht effect, 3= duideiijk kafdurend effect 
(c8 weken), 4= duidelijk effect in kortduruide studie (herstelmoment onbekend), J= duidelijk langdurig effect 
(SJ weken). Voor een uitgebreide beschrijving van de effectklassen wordt VCRKCZC~ naar paragmf 2.4. De 
kleine gesloten rondjes geven de experimenten met een eenmalige toediiing aan, de grote open rondjes & 
experimenten met een meervoudige of constante toediening. TU,; Toxic Unit van & gevoeligste standaard-alg 
(zie para& 2-51. 
Figuur 4 10, 50 en 90 percentielwaardes (uitgcdnikt in TU, met 95% betrouwbaarheidsintervallen) mals 
berekend met behulp van logistische regressie voor de gevoeligste functionele en structurele endpoints na een 
eenmalige of meervoudige toediening van een fotosptheseremmcr. De waardes zijn berekend voor 3 indelingen, 
A: geen versus licht en duidelijk effect. B: geen en licht versus duidelijk effect en C: herstel versus geen herstel 
binnen 8 weken. Wanneer de klassering 'geen versus licht en duidelijk effect' wordt genomen. wordt voor de 
functionele endpoints bij een eenmalige toediening van een fotosyntheseremmer een 50 percentielwaarde van 
0.17 TU, berekend. Dit betekent dat voorspeld wordt dat in 504b van de studies de functionele endpoints een 
lichte of duidelijke respons vertonen bij een concentratie van 0.17 TU, 
Gevoeligste endpolnts 
figuur 5 Geclassificeerde effecten van herbiciden met een fotosynthese remmende werking in (semi)veldstudies 
met stilstaande of hercirculerend stromende testsystemen. De effeten op de gevoeligste endpoints in de 
afzonderlijke studies zijn weergegeven. De effecten worden eveneens geklasseerd naar sterkte en duur. I= geen 
significant effect, Z= licht effect. 3= duidelijk kondurend effect (4 weken), 4= duidelijk effect in kortdurende 
studie (herstelmoment onbekend). 5= duidelijk langdurig effect (>8 weken). De gesloten rondjes geven de 
experimenten met een eenmalige toediening aan. de grote open rondjes de experimenten met een meervoudige 
toediening 
Van de groep stoffen met een auxine-simulerende werking zijn veel minder geschikte. studies 
gevonden dan voor de fotosynthese-remmers (Figuur 6). Er zijn geen studiis gevonden met een 
constante toediening en gegevens over de effecten op het perifyton en mollusken ontbreken totaal 
piguur 6C en G). Het beeld dat de overige endpoints voor deze verbindingen geven staat in sterk 
contrast met de fotosynthese-remmers. Het meest gevoelig zijn de macroeten. Het omslagpunt voor 
deze groep ligt tussen 0,003 en 0,01 TU, (p'~guur 6D). Het fytop1ank1on blijkt juist minder gevaelig. 
Pas vanaf 2 TU, worden de eerste populatiecffecten waarneembaar mgnur 6B). Het omslagpunt 
voor het gemeenschapsmetabolisme (primaire productie) ligt hier tussenin, ongeveer bij O,U5 TU, 
(Figuur 6A). De waargenomen effecten op macrocnistacee2n, insecten, vissen en kWervisjes 
betreffen indirecte effecten (Hoofdstuk 6). Voor alle punten in Figuur 6 behalve Figuur 6D geldt dat 
deze alleen 2,4D betreffen. De figuur voor waterplanten (6D) bevat ook waarnemingen voor picloram 
en clopyralid. 
Vanwege het beperkt aantal gegevens kon de logistische regressie alleen uitgevoerd worden op de 
indeling klasse 1 versus klassen 4 en 5 als gevolg van een eenmalige toediening (Figuur 7). Omdat 
Figuur 6 een groot verschil in repons liet zien tussen waterplanten en fytoplankton zijn voor deze 
groepen de percentielen apart berekend. Als venvacht zijn de drempeiwaardes berekend voor de 
macrofyten veel lager dan voor het fytoplankton en gemeenschapsmetabolisme. Het 50 percentiel van 
de effecten op macrofyten na een eenmalige toediening van een auxin~simulator is 0,007 (0,001- 
0,034) TU, De norm als beschreven in de UB (0,l TU,) garandeert dus geen bescherming van de 
macrofyten bij een toepassing van een auxine-simulator. In Figuur 8 zijn de geclassificeerde effecten 
op de gevoeligste endpoints weergegeven. Alle effecten gerapporteerd bij een dosering lager dan 0,l 
TU,. betreffen effecten op macrofyten (vergelijk Figuur 7 met SDI. 







F Macrocruaîaceeën en insecten 
Vissen en klkkewisjes 
Figuur 6 Geclassificeerde effecten van herbiciden met een auxine-simulerende werking in (semi)veldstudies met 
stilstaPinde of hercirculerende testsystemen. De effecten zijn ingedeeld in een functionele categorie 
(gemeenschapsmetabolisme; A) en in verscheidene categotieh structurele endpoints (B thn H). De effecten 
worden eveneens geklasseerd naar sterkte en duur. l= gem significant effect, Z= licht effect, 3= duidelijk 
kortdurend effect (<S weken). 4= duidelijk effect in kostdurende studie (herstelmoment onbekend), S= duideiijk 
langdurig effect (28 weksn). Voor een uitgebreide besefijving van de effectklassen wordt verwezen naar 
paragraaf 2.4. Het betreft alleen studies met een eenmalige tadiening. TU,: Toxic Unit van de gevoeligste 
stad&-alg (zie paragraaf 2.5) 
Figrinr 7 10, 50 en 90 peiccntielwaardes (uitged~kt in TU, met 95% beaouwb~hcidsinte~al1en) zoals 
berekend met behulp van logistische regessie voa de functionele en structurele endpoints (uitgesplirpt in 
fytoplaakton en macrofyten) na een eenmaiige toediening van een auxine-simulator. De waardes kondm alleen 
worden berekend voor de indding (klasse 1 versus 4,s). *: betrouwbaarheidsintervallen konden niet berekend 
worden. 
Figow 8 Geclassificeerde effecten van herbiciden met een auxinesimulerende w d n g  in (semi)veldsNdics met 
stilsiaande of hercirculerend stromende testsystemen. De effecten op de gevoeligste endpoints zijn weergegeven. 
De effecten worden eveneen8 geklassard naar sterkte en duur. l= geen signif~cant effecb Z= licht effect, 3= 
duideiijk kortdurend effect (<L3 weken), 4= duidelijk effect in kortdurende studie (herstalmoment onbekend), S= 
duidelijk langdurig effect (>e weken). Het bemeft alleen studies met een eenmalige toediening 
5.4 Overige herbidden (groeiremmers) 
Met één waarneming in klasse 4 bij een concentratie van 417 TU. lijkt het perifyton het meest 
gevoelig voor de groep overige stoffen (Figuur K). De vertegenwoordigde stoffen in deze figuur zijn 
alachloor, diquat en paraquat. Deze waarneming is gebaseerd op de resultaten van één enkele studie 
naar de effecten van alachloor op de soortensamenstelllng van pedfytkhe algen (Spawn etui., 1997). 
Effecten van alachloor op andere parameters dan soortensamenstelling (o.a. celdichtheid en chlorofyl 
gehalte van het perifyton) wordeo pas gevonden bij 1.7 TU,. Negatieve effecten op Qtoplankton 
beginnen op te treden bij 1 ?i 2 x E G  (Figuur 9B). H& iijkt erop dat de structuur van de fytoplankton- 
en -ton-gemeenschappem de meest gevoelige endpoints voor deze groeinmmende herbiciden zijn. 
Waterplanten zijn mogelijk iets minder gevoelig, maar vanwege het geringe aantal studies is dit niet 
met zekerheid te zeggen (Figuur 9D). Het effect op stnicturele kenmerken van primaire producenten 
heeft waarschijnlijk pas bij hogere concentraties meetbare gevolgen voor het metabolisme van de 
gemeenschap (eerste waargenomen effecten bij 6 TU,,, Figuur 9A). Er is niets bekend over de 
effecten van deze groep herbiciden op macroevertebraten, vissen en kiklreNiSjeS (Figuur 9F, G, Y). 
Figuur 10 onderschrijft het eerder beschreven beeld; bij een eenmalige toediening zijn de structureIe 
endpoints gevoeliger dan de functionele. Het 50 percentiel voor deze endpoints is respectievelijk 0,64 
(0,07-6,14) TU, en 53 TU, (14-199). Ditzelfde beeld wordt niet geschetst voor een meervoudige 
toediening, maar die evahatie is slechts gebaseerd op 1 studie. 
Figuur 11 geeft aan dat ais er al effecten zijn te verwachten bij een toediening van 0.1 TU, deze 
waamhijnlijk deen  van lichte aard zijn. Ook is duidelijk dat het aantal studies te beperkt is om een 
duidelijke uitspraak te doen. 
In Figuur 9E is te zien dat de eerste effecten op het zoöplankton optreden bij 0.3 TU,, voor standaard 
algen. Alle getoonde effecten met kiasse 4 in de figuur W e n  het middel tri-allaat in de studie van 
Johnson (1986). Deze stof heeft waarschijnlijk een direct effect op het zoöplankton. Johnson (1986) 
zelf geeft voor de watervlo Daphnia magna een ECs van 57 p&. Deze concentratie komt overeen 
met 1,2 TU,. Een direct tonisch effect van tri-allaaf in de studie laat zich dus goed verklaren. Als men 
tri-alaat buiten beschouwing laat worden (indirecte) effecten op het zoöplankton pas geobserveerd 
rond 6 TU. 
De enige studie in stromende systemen met deze groep herbiciden betreft de stof diquat. in een 
doorstroomsysteem vonden Paterson en Wright (1987) geen significant effect op de overleving van 
Elodea cainadensis bij een blootstelling van 24 uur aan pulsen van 5 en 10 p& (0.1 en 0.2 TU,). Bij 
50 p& (1 TUgP) trad sterfte op. Bij alk drie concentraties was er een positief effect op de dichtheden 
van het perifyton dat E. canadensis als substraat gebruikte. Waarschijnlijk was di echter te wijten aan 

















Vlasen en kikkervisjes 
Figuur 9 Geclassificeerde effecten van overige groep herbiciden (voornamelijk met een groeiremmende 
werking) in (semi)veldstudies met stilstaande of hercirculerend stromende testsystemcn. Dc effecten zijn 
ingedeeld in een functionele categorie (gemec11schapsmetaboiiame; A) en in verscheidene categoti& shucturele 
endpoints (B tlm H). De effecten worden eveneuns gellasserrd naar sterkte en duur. l= geen significant effect, 
2= licht effect, 3= duidelijk kortdurend effect (c8 weken), 4= duidelijk effect in kortdurende studie 
(herstelmoment onbekend), 5= duidelijk langdurig effect (>S weken). Voor een uitgebreide beschrijving van de 
effeetklasaen wordt verwezen nasr paragraaf 2.4. De kieim gesloten rondjes geven de expuimenten met een 
eenmalige toediening aan, de grote open rondjes de experimenten met een meervoudige of wnsrante twdiening. 
TU,: Toxic Unit van de gevoeligste standaard-alg (zie paragraaf 2.5). 
Figuur 10. 10, 50 en 90 percentielwaardes (uitgednikt in TU, met 95% betrouwbaarheidsintervallen) zoals 
berekend met behulp van logistische regressie voor de functionele en siruciurele endpoints na een eenmalige of 
meervoudige toediening van een herbicide behorende tot de overige herbiciden (voornamelijk met een 
poeirammende werking). De waardes konden worden berekend voor 1 indeling, geen en licht versus duidelijk 
effect. Betrouwbaarheidsintervallen konden niet worden berekend voor functionele endpoints bij een 
meervoudige toediening'. 
Gevodissta endpointe 
Figuur 11 Geclassificeerde effecten van stoffen behorende iot de overige herbiciden (voornamelijk m a  een 
groehmmende werking) in (semi)veldstudies met stilstaande of hercirculerend stromende testsystemen. De 
effecten op de gevoeligste endpoinb a?jn weergegeven. De effeeien worden eveneens geklasseerd naar s t e r k  en 
duur. l= geen significant effect. Z= licht effect, 3= duidelijk kortduread effect (4 weken). 4= duidelijk effect in 
kortdurende studie (herstelmomeni onbekend). S= duidelijk langdurig effect (>g weken). De gesloten rondjes 
geven de experimenten met een eenmalige toediening aan, de grote open rondjes de experimenten met een 
meervoudige toediening 
6. INDIRECTE EFFECTEN 
Figuur 12 laat een overzicht zien van de indirecte effecten van herbiciden als gevonden in de 
beschikbare studies. Hierbij is geen onderscheid gemaakt naar de hoogte van de concentratie maar de 
waargenomen i n d i i  effecten hebben in de regel betrekking op studies waarbii relatief hoge 
concentraties bestudeerd zijn (> 0,l Wd.  Aangezien het exacte mechanisme voor indirecte effecten 
in de meeste gevallen erg moeilijk vast te stellen is, berusten de getoonde routes in feite op 
inschattingen van de beste verklaringen. Hierbij hebben wwel de dipnissies door de diverse auteurs 
van de artikelen als onze eigen inzichten een belangrijke rol gespeeld. De figuw moet ge'interprmerd 
worden als een overzicht van de mogelijke routes die volgen uit de waarnemingen. Een aantal effecten 
treedt echter dermate frequent in combinatie met elkaar op dat de corresponderende routes als de 
meest redelijke verklaring moeten worden beschouwd. 
Voor alle groepen primaire producenten (fytoplankton, perifyton en macrofyten) is waargenomen dat 
het verdwijnen van bepaalde soorten kan leiden tot een toename van andere soorten binnen dwelfde 
groep. Primaire producenten concurreren onderling om voedingsstoffen, w, C& en licht. 
Verninderde concurrentie van gevoelige soorten kan de gemeenschap daarom in de richting van 
minder gevoelige soorten doen verschuiven. Vooral bij het fytopiankton en perifyton, worden 
soortenverschuivingen waargenomen. Vaak herstelt de primaire productie zich na enige tijd, terwijl de 
soortenverandering veel langer duwt. Er is dus vaak sprake van herstel van de ecosysteem-functie 
doordat andere soorten de rol van de verdwenen soorten overnemen (functionele redundantie). 
Het verdwijnen van primaire producenten was in veel gevallen direct waarneembaar als een iifname 
van het mumtofgehalte enlof de pH van het water. Zuurstofdepletie was in een enkel geval mogelijk 
de oorzaak voor een reductie van het zoöplankton. De meest gesuggemrde oorzaak voor negatieve 
effecten op het zoöplankton en andere herbivore evertebraten was echter de afnam van de primaire 
producenten (algen en macrofyten) als voedselbron. 
Sterfte van primaire producenten en verminderde primaire productie kunnen ook andere veranderingen 
in waterkwaliteit bewerkstelligen. Een significante toename van de hoeveelheid nutriënten was naast 
verminderde zuurstofgehaltes en pH het meest gerapporteerde secundaire effect. Tegelijkertijd werden 
in sommige gevallen ook een hogere alkaliniteit, geleidbaarheid, turbiditeit of WC (hoeveelheid 
opgelost organisch koolstof) gemeten. Dit laat zich gemakkelijk verklaren door het vrijkomen van 
opgeloste stoffen en deeltjes die voorheen deel van de biomassa van de primaire producenten waren. 
Een toename van nutriënten kan vervolgens weer een stimulerende werking hebben op minder 
gevoelige primaire producenten (vooral algen), hetgeen weer kan resulteren in een positief effect op de 
herbivoren die zich met deze algen voeden en uiteindelijk zelfs in een toename van predatore vissen. 
Toenames van bepaalde herbivoren kunnen overigens ook worden veroorzaakt door vetminderde 
concurrentie met herbivoren die verdwijnen. 
De meest dramatische secundaire effecten werden waargenomen in de studies waarin een eliminatie 
van macrofyten optrad. Naast de hierboven beschreven effecten op de waterkwaliteit en op herbivoren 
kan dit leiden tot drastische verschuivingen in de aquatische levensgemeenschap door habitat 
destructie. Onder de organismen waarvoor waterplanten een belangrijke rol spelen bevinden zich 
perifyton, crustaceeën, aquatische insecten (vooral de larven), moïlusken maar ook bepaalde soorten 
vissen en kikkervisjes. Al deze groepen kunnen verdwijnen of in aantal afnemen als gevolg van sterfte 
van macrofyten. Hierbij maakt het niet uit of het om herbivore of predatore soorten gaat. Het 
verdwijnen van de begroeiing kan in enkele gevallen leiden tot een bloei van het fytoplankton. 
Mogelijke oorzaken hiervoor zijn het afnemen van de beschaduwing, waardm er meer licht in het 
water kan doordringen, en het vrijkomen van nutriënten door de atbraak van dood plantaardig 
materiaal. Er treedt dus een verschuiving op van een macrofyten- naar een planhton-gedomineerd 
ecosysteem. Als laatste kan er als gevolg van sterfte van macrofyten een (tijdelijk) positief effect 
optreden bij de destruenten in de gemeenschap (micro-organismen en macroevertebraten), wat kan 
resulteren in een toename van de respiratie (afname van de hoeveelheid zuurstof) en een vermeerderde 
hoeveelheid eetbare micro-organismen voor sommige soorten wijplankton en macroevertebraten. 
Pleour i2 Sebemaische weereave van de indirtete effe- van hubieiden in matísche ísemiiveldexoerimaifesi. De 
v&ngen voor de waamaniÜ&u berusfcn decls op discussie door de divgnt aumis van de geraadplee& pubiícaties ca 
deels oo eimn interilrterinterinterinterinterinterintere. Zo m e n  de stiooel1iin.n de devr de auteurn van dit nown m a h i l w d e  routes aan. De mtsllen 
.. - .  
verwtjik &a de &dienumm& zoals v-ld in de tabellen I i/m 3. De direete negatieve effeeten op primaire pr&mten 
zijn weergegevsn in figuur 3.6 en 9. 
In Figuur 3F en H is te zien dat er bij de fotosynthese-remmers in enkele studies al negatieve effecten 
optreden op maer-- aquatische insecten, vissen en kikkervisjes bij 0.2 TU,. in de maeste 
gevallen gaat het hier om habitat destructie door het verdwijnen van watetplanten. Het omslagpunt 
voor dit effect is ongeveer hetzelfde als voor de macrofyten bevindt zich zeer dicht bij de N O L .  
indirecte effecten op het zoöplankton (via het fytoplankton) ontstaan pas bij 0,9 TU? en op mollusken 
(via het perifyton) bij 9 TU, (Figuur 3E en G). De indirecte effecten van auniiicsinnilators werden 
nauwelijks bestudead (Pipur 6). Indirecte effecten van de overige herbiciden op het möplankton 
traden waarschijnlijk pas op bij 6 TU, (Figuur 9E). 

7. HERSTEL 
In 3 is voor de meeste endpoints duidelijk te zien dat fotosyntheswemmera een langduriger 
effect hebben bij hogere concentraties. De functionele endpoints herstellen zich in het algemeen echtex 
sneller (en na hoge& doseringen) bij een eenmalige toediening dan de structurele e n d b t s  (Figuur 
4C). Bij een meervoudige of constante blootstelling is dit verschil minder groot (Figuw 4C). 
Kortdurende negatieve effecten (4 weken, klasse 3) op de primaire productie worden waargenomen 
tot maximaal 40 TU, (Figuur 3A: er is éki uitzondering bij 300 TU&. Bij het wplankton is dit 
maximum 10 TU, (Figuur 3B) en bij het zoöplankton 5 TU, (Figuur 3E). Het feit dat de primaire 
productie zich in veel gevallen eerder (en ook na hogere doseringen) hemtelt dan de structurele 
endpoints voor de primaire producenten zelf duidt hoogstwaarschijnlijk op functionele redundantie 
(minder gevoelige populaties nemen de rol van gevoelige populaties over). 
Uitgaande van de gevoeligste endpoints treedt herstel bij fotosynthese-remmers meestal op binnen 8 
weken na de laatste toepassing bij concentraties lager dan 1 TU, (Figuur 5). Waargenomen effecten 
van fotosynthese-remmers op macrofyten bij concentraties lager dan 1 TU, herstellen niet altijd 
binnen 8 weken (Figuren 3 D en 4C). Ook de met de macrofyten geassocieerde populaties van macro- 
evertebraten, vissen en kikkervisjes herstellen zich dan niet binnen 8 weken (Figuren 3F, G en H). 
Hieruit kan worden afgeleid dat er bij de fotosynthese-remmende herbiciden een duidelij% verschil in 
herstel bestaat tussen ~lankton- en macrofvten-domineerde ecosystemen. Beneden 1 TU, herstellen 
de planktongemeenschappen in de regel binnen-8 weken. Voor sy&nen die sterk afhanke@k zijn van 
macmfyten kan het herstel soms langer duren, indien de dominante. macro@ gevoelig blijkt te zijn (2 
- - - - 
van de 9 waarnemingen in het traj&o,l- 1 TU,). 
Voor auxine-simulators is het op basis van de weinige beschikbare studies moeilijker om tot algemene 
conclusies te komen. Omdat klasse 2 en 3 niet voorkomen is over herstel weinig te concluderen 
(Figuur 6). De meeste studies waren ook van korte duur. Op grond van wat er bij de fotosynthese- 
remmers is geconstateerd lijkt het echter logisch dat deze groep herbiciden, die vooral erg giftig voor 
waterplanten is, in macrofyten-gedomineerde systemen eveneens zal leiden tot ingrijpende en 
langdurige veranderingen bij relatief lage concentraties (Figuur 7). Over het herstel van plankton- 
domineerde eemeenschauoen na een toediening van een auxinesimulator is OD basis van de studies 
&en uitspraakte doen. ~;&lijk zijn dit soort sfstemen relatief ongevoelig voor auxiaesimulators en 
tevens in staat om zich op kortere termijn te herstellen van negatieve effecten (F~guur 7). 
Voor de groep overige herbiciden neemt, evenals bij de fotosynthese-nmmets, het herstel van de 
endpoints af bij een hogere blootstelling (Figuur 8). De meeste studies duurden echter niet lang genoeg 
om uitsluitsel te geven over de duw van het herstel. Het mag worden aangenomen dat er ook voor 
deze verbindingen een zelfde verschil bestaat tussen het herstel van plankton en macmfyten- 
gedomineerde systemen. 
Tabel 4 NOEC, en LOEC, waaiden vaor studies met fotosynthese-remmende herbiciden in 
(semilveldstudies. Indien uit een serie experimente-n geen N O G  en LOECrm volgden is dit aangegeven met 
een '-' tekens. 
WsNumc LMwing N O L  Rdcrc~tic(s) SNdie 
stof (r&) (!&u nllnunu 
GNasneren Waain. 19% 
FairMd erul. 1994 
sqertdr, 1% 
Manhsad m Rorinilo. 1986 
Stsy eraf,. 1989 
BmPway et ut.. l984 
lohnsoli. 1986 
Korinski. 1984 
n0Siaak1 en MaWe, 1984 
Drmbakerd, 1% 
DsNoyellw er al.. 1982 
DEWey. 1986 
KcW dd.. 1987 
LkNoyellcs er uf., l989 
D S N O W ~ ~  6l l . .  1994 
K r i e p r a a ~ .  1988 
B&way er ui.. 1984 
VM &n Brink er d ,  1995 
Rnnud.. 1W 
GoIdabomugb m Robinm. l985 
G u m y  m R o b i i  1989 
8. EVALUATIE VAN DE NORMSTELLING 
in Tabel 4 wordt een overzicht gegeven van de NOK- en L O L  waarden voor fotosynthese 
remmende herbiciden die uit de studies waren af te leiden. 
Vervolgens is per stof een samenvattende N O L  en L O G  afgeleid. Voor de laatste is de laagst 
gevonden van alle betreffende studies genomen. De samenvattende NOEC,, is de hoogste 
gevonden NOEC,, die lager of gelijk is dan de laagst gevonden L O G .  De gevonden waarden 
worden in Tabel 5 vergeleken met de vastgestelde norm voor de Vierde Nota Waterhuishouding, 
NW4, (Crommentuijn e: aL, 1997) en de liberale en con8ervatieve nonn volgens de Uniforme 
Beginselen. 
Voor de fotosynthese-remmers bevinden de nomm zich in d e  gevallen onder de LOl?Cy.die uit de 
(semi)veldexperimenten kon worden afgeleid. Ook zijn de normen veelal lager of gehk aan de 
NOECm. De MTR waarden zijn in aiie gevallen lager dan de liberale UB norm. Met uitzondering van 
atrazin is dit ook het geval voor de conservatieve UB normen. Voor de stof terbutryn konden op basis 
van de beschikbare geschikte studies geen samenvattende NOK, en L O E G  waarden worden 
bepaald. De uitkomsten van de studies waren echter niet in tegenspraak met de normen. Reoentelijk 
berekenden Beek en Knoben (1997) ook een MTR voor atrazin met de methode van Aldenberg en 
Slob (1993). Hun resultaat, 0,3 p& is ongeveer 10 maal zo laag als de MTR van Cmmmenhiijn e? al. 
(1997) en 17 maai zo laag als de N O L  die door ons uit gerapporteerde (semi)veldstudies is 
afgeleid. 
Tabel 5 Samenvattende NO% en L O E L  waarden voor studies met fotosynîhese-remmende herbiciden in 
(serni)veldstudies vergeleken mt verschiiende normen. 
atrazin meervoudig 21W 2.9 6.7 W 
tabutryn puk 2 50 27 2.7 
hcxsrinon puk Z 2700 4.6 25 
8.2 Auxine-simulators 
De N O L  en L O L  waarden voor auxine-simulerende stoffen staan per studie in Tabel 6. 
Tabel 6 NO& en LOEC,. waarden voor smdies met auxine-simulerende herbiciden in (semi)veldsndies. 
ïbrsph er al., 1997 
Boylc. i980 
Swtt si nl. 1981 
Stsphcnnon m Mackic, 1986 
S h c q .  1994 
Kobrinc en Whiu. 1996 
h Tabel 7 worden de samenvattende N O K  en LOEC, waarden voor d- studies vergeleken met 
de normen. De door Crommentuijn et al. (1997) afgeleide MTR waarde voor 2.4-D komt goed 
overeen met de (semi)veldstudies. Voor 2,4,5-T is deze nom echter een factor 1000 lager dan de 
NOECwo. Deze N O K  is echter gebaseerd op een enkele studie (Sugiwa, 1992) die is uitgevoerd in 
een plankton-gedomineerd systeem zonder waterplanten. Gezien de grote gevoeligheid van 
macrofyten voor dem verbindingen valt te venvachten dat de NOK,, en LO=, waarden 
aanzienlijk lager zullen uitvallen in een ecosysteem gedomirnrd door macrofyten. De UB normen 
voor 2-+D, die zijn gebaseerd op standaardtesten met algen, bieden niet voldoende bescherming 
doordat macrofyten veel gevoeliger zijn dan algen. Mogelijk is dit ook het geval voor picloram en 
clopyralid. Op basis van de studies met deze stoffen kon dit echter niet geverifieerd worden. De UB 
normen lijken ook geen bescherming te bieden tegen trichlopyr in stromende systemen. Het gemeten 
effect in de betreffende studie betrof de overleving van sommige evertebraten. Een verkiaring voor dit 
effect is niet voor handen. De LC50 van Daphnia  mg^, bijvoorbeeld, is 133000 @L. Het door Beek 
en Knoben (1997) geschatte MTR voor 2.4-D bedraagt ongeveer 4 p&, vergelijkbaar met de W 4  
waarde van Crommentuijn er al. (1997). 
Tabel 7 Samenvaüende NOEC,, en L O G  wrtarden voor sîuàii met een eenmalige toediening van een 
auxincsimulerende herbicide in (semi)veldstudies vergeleken met verschillende normen. 
8.3 Overige herbiciden (groeiremmers) 
De NOEC, en L O G  waarden voor de studies met deze stoffen worden gegeven in Tabel 8 
Tabel 8 NO% en LOEC, waatdcn voor etudics met de ovetige habiciden in (semi)veldstudies. 
Prattetd. 1990 
B & t . o ~ ~ ~ ) m R s n  1994 
haxl etd., l991 
Kmwki, L984 
W~nski m Meskie, 1984 
Smivcctd,  1991 
Thomplonztril,. 1993 a 
Thompsond ai. l993 a 
Spawn et nl.. 1997 
Iohono~ 1986 
Johiwa 19% 
K o r i  1984 
Kainaki m Mcdde. 1984 
Het aantal geschikte studies met deze herbiciden was nogal schaats en vaak ook minder van kwaliteit 
dan bijvoorbeeld voor de fotosynthese-remmers. In de meeste gevallen konden per studie geen 
NOEC,, en LOEC,, waarden worden bepaald en moest worden volstaan met 'groter of gelijk' of 
'kleiner of gelijk' waarden. Dit beperkt ook de conclusies die te trekken zijn als deze waarden worden 
vergeleken met de NW4 en UB normen (Tabel 10). Voor diquat, paraquat, fluridon, alachloor en ai- 
allaat zijn de normen in ieder geval niet in tegenspraak met de gevonden experimentele gegevens. De 
UB norm voor metsulfuron-methyl is echter erg laag vergeleken bij de uitkomsten van het experiment 
van Thompson et al. (1993a. 1993b) en hetzelfde geldt voor t r i f l d i  (studie van Johnson, 1986). In 
de studie van Kosinski (1984) en Merkie en Kosinski (1984) werd paraquat op kunstmatige wijze 
verwijderd. Dit kan mogelijk verklaren waarom de UB nomen voor paraquat veel lager liggen dan de 
NOEC, en L O G  waarden. Voor MSMA kon door het ontbreken van algengegevens geen UB 
norm worden bepaald. 
Tabel 9 Samenvattende NOK,. en L O K  waarden voor studies met eenmalige of meervoudige toediening 
van een herbicide behorende tot de groep 'overige hetbieiden (groeiremmers)' vergeleken met verschillende 
normen. Voor de stoffen diquat, pataquat en MSMA betreft het experimenten met een meervoudige toediening, 
voor alle andere stoffen experimenten met een eenmalige toediening. 
"uit Cmmmwrjnuul. (1997) 
ngebaseerd op Sxpnmcnt d i j  de stof onnanuirlijk snel wad vcnui@rd 
9. ALGEMENE DISCUSSIE 
Van de twintig herbiciden besproken in dit rapport, zijn er slechts 11 toegelaten in Nedaland en niet al 
deze stoffen worden op grote schaai gebruikt. Op basis van hun gebruik en voorkomen in 
oppervlaktewateren zijn in de Nederlandse context vooral de gegevens over atrazin, simazin, linunm, 
isoprotwon. diuron en 2,4D van belang. Voor andere binnen Nederland relevante verbindingen 
werden jammer genoeg geen adequate studies gevonden. Voorbeelden van stoffen waarvoor het in het 
kader van ecologische normstelling zinvol wu zijn om studies in aquatische modelecosystenm uit te 
voeren zijn onder andere mecoprop, metolachloor, propachloor, MCPA, dichlobenil, glyfosaat en 
DNOC. 
Atrazin is de enige stof waarvoor reeds eerder literatuur reviews met betrekking tot ecologische 
risico's zijn gepubliceerd. Eisla (1989) constateerde dat de eerste effecten van atrazin op waterplanten 
in single species toetsen optreden bij 1-5 p a .  Huber (1993, 1994) legde het omslagpunt voor 
ecologische effecten van arrazin bij U) p@. Ook Draxl (1994) rapporteert in haar overzicht van 
experimenkm in 'split-pon& bij deze w a d e  effecten op fysischchemische parameters, macrofytea 
en zoöplankton. Lagere concentraties werden echter niet getoetst. Een zeer uitgebreide review van 
atrazin in Noord Amdkaanse oppervrvlakrewateren werd onlangs gepubliceerd door Solomon er al. 
(1996). Deze auteurs stellen dat de verstoring van aquatische ecosystemen begint bij wn 
blootstellingconcentratie groter dan 20 p&, maar dat ecologisch belangrijke effecten pas optreden bij 
50 p@ en hoger. Uit verschillende studies in dit rapport blijkt echter duidelijk dat er aanzienlijke 
effecten kunnen optreden bij 20 p a  en lager (Tabel 4; zie bijvoorbeeld ook studie nr. 10). De 
N O K  van 5 p@ die uit onze studie naar voren komt is daarom een veiligere grenswaarde. 
De door Crommentuijn er al. (1997) afgeleide nomen, die tevens in de 'vierde Nota 
Waterhuishouding zijn opgenomen, geven voor alle herbiiden in dit rapport voldoende bescherming 
tegen ecologische effecten in zoetwater ecosystemen. Op basis van de onderhavige studies zou deze 
norm voor sommige verbindingen mogelijk naar boven kunnen worden bijgesteld (biivoorbeeld 
trifluralin). De in dit rapport berekende, op algentesten gebaseerde, conservatieve en liberale UB 
nonnen lijken in het algemeen ook te voldoen voor fotosynthese en groeiremmende herbiciden. Voor 
stoffen met een auxinesimulerende werking wals 2&D geven UB normen op basis van 
algengegevens echter een onderschatting van het risico doordat de verbidingen een specifieke 
werking hebben op waterplanten. 
Bij overschrijding van ecologische drempelwaarden voor herbiciden treden allereerst effecten op bij 
primaire producenten. Gevoelige endpoints h i i o o r  zijn het gemeenschapsmetabolisme en de 
dichtheden en biomassa van algen en macroS.ten. Er is een belangrijk verschil tussen effecten in 
systemen die door plankton of door macrofyten worden gedomineerd. In planktonsystemen treedt 
sneuer herstel en adaptatie op (herstel van de functionaliteit) en worden indirecte effecten op hogere 
trofische niveau's (zoöplankton) pas bij hogere concentraties waargenomen. In ecosystemen waarin 
macrofyten een belangrijke rol spelen duurt het herstel in het algemeen langer terwijl indirecte 
effecten door habitat-destnictie in enkele studies al waargenomen zijn bij concentraties net boven de 
drempelwaarde. 
Uit het bovenstaande volgt dat er in het kader van de ecologische risicoevaluatie en normstelling voor 
herbiciden meer aandacht dient te worden besteed aan de effecten van herbiciden op hogere 
waterplanten. Dat algentesten niet altijd een surrogaat kunnen zijn voor hogere waterplanten is al vaak 
naar voren gebracht (o.a. Sorîkjaer, 1984; Benenati, 1990; Wang, 1991; Lewis, 1995a). FIetcher 
(1990) concludeerde aan de hand van een inventarisatie van beschikbare pesticiden-gegevens dat 
algentesten in 20% van de gevallen geen respons detecteerden waar die wel optrad bij vaatplanten. De 
meest frequent gebruikte waterplanten in toxiciteiüesten zijn verschillende soorten kroos, Lemnu spp. 
(de organisatie ASTM in de Verenigde Staten heeft recent voorschriften voor een 7-daagse groei- 
inhibitie test voor L. gíbba uitgebracht; ASTM, 1997a). In Bijlagen 1 t/m 20 van dit rapport zijn naast 
de toxiciteitgegevens voor algen ook de ons bekende gegevens voor kroos opgenomen. Voor het 
grootste deel van de fotosynthese en groeiremmende herbiciden waren de resultaten van deze testen 
van dezelfde orde van grootte als die voor standaard algen. Dit was echter niet het geval voor 
sulfonylureumverbindingen wals metsulfuron-methyl en chloorsulfuron (Bijlage 16; Fairchild er al., 
1997). Voor deze stoffen was de E G  van kroos tot een factor 400 lager. Voor fenoxycarbonmren 
zoals 2.4-D (Bijlage 8) en clopyralid (Bijlage l l) was kroos minder gevoelig dan algen, terwijl uit 
veldexperimenten blijkt dat wortelende waterplanten juist zeer gevoelig zijn voor deze stofgroep. Voor 
auxine-simulators betekent dit dus dat ook toetsen met kroos het ecologisch risico kunnem 
onderschatten. Voor auxinesimulerende herbiciden is het daarom essentieel dat er naast de 
gebniikelijke standaardtesten met aquatische organismen wk wordt getest met relevante macrofyen, 
bij voorkeur met worteiende waterplanten. Omdat zulke toetsen relatief lastig zijn uit te voeren en lang 
duren, zijn deze in het verleden weinig uitgevoerd (Lewis, 1995b). Thans is men echter vooral in 
Noord Amerika al ver gevorderd met het ontwikkelen van standaardtesten met wortelende 
waterplanten (Freemark et al., 1990; ASTN. 1997b). 
10. CONCLUSIES 
Mits de experimentele opzet voldoet aan een aantal criteria (paragraaf 23,  geven de resultaten 
van (semi)veldexperimenten in zoetwater ecosystemen na normalisering van de testconcentraties 
een goed te interpreteren beeld van de ecologische effecten van groepen herbiciden met een zelfde 
werkingsmechanisme. 
Door hun invloed op het gemeenschapsmetabolisme, met name. op de zuurstofhuishoudmg, 
kunnen organische oplosmiddelen die worden aangewend bij de toediening van herbiciden aan 
experimentele systemen zelfs bij zeer lage concentraties (ethanol mogelijk al vanaf 2 PM) een 
verstorend effect op het ecosysteem hebben. 
De meest gevoelige endpoints voor het detecteren van negatieve effecten van herbiciden in 
aquatische ecosystemen zijn het gemeenschapsmetabolisme (afname van mmtof en pH; toename 
van nutriënten, alkaiiniteit, geleidbaarheid e.d.), de stnichiw van de woplankton- en 
perifytongemeenschappen (dichtheid, biomassa, soortensamenstelling, chlorofyl-gehalte) en de 
structuur van de macrofytengemeenschap (bedekking, biomassa). 
De functionele endpoints zijn gevoeliger voor fotosynthese-remmers dan de structurele. Voor 
auxinesimulators zijn de macrofyten het meest gevoelig. de weinige beschikbare studies blijkt 
dat structurele endpoints, vooral algen, mogelijk gevvoeliger voor groeiremmers zijn dan 
functionele endpoints. Het gevoeligste endpoint bepaald in het algemeen de snelheid van herstel 
van het ecosysteem. 
Over het algemeen zijn te weinig gegevens beschikbaar over ecologische effecten in aquatische 
(semi)veldsituafies van andere herbiciden dan fotosynthese-remmers. 
In het algemeen worden bij een meervoudige toediening effecten al bij lagere concentraties 
waargenomen dan bij een eenmalige. 
Bij lage concentraties van herbiciden wordt soms een positief effect op gevoelige endpoints 
(hormesis) waargenomen. Meestal is dit fenomeen echter van tijdelijke aard. De ecologische 
relevantie van honnesis is niet voldoende onderzocht. 
De ecologische drempelwaarden voor herbiciden met een fotosynthese-remmende of 
groeiremrnende werking in stagnante en hercirculerende stromende testsystemen zijn in het 
algemeen gelijk aan 0.1 maal het geometrisch gemiddelde van de gevonden ECrwaarden voor de 
meest gevoelige standaard alg. Voor stoffen die de werking van het plantengroeihormoon auxine 
simuleren ligt deze grens tussen 0,001 - 0,01 maal het geometrisch gemiddelde van deze ECW 
waarden. 
Wanneer gevoelige primaire producenten verdwijnen, nemen minder gevoelige soorten om diverse 
redenen vaak in aantal toe. Dit kan leiden tot herstel van functionele endpoints terwiil het effect op 
- - 
de súuctuur van het ecosysteem voortduurt (functionele redundantie). 
Bij concentraties hoger dan 0,l maal het geometrisch gemiddelde van de ECWwaarden van de 
gevoeligste standaard alg bestaat er een aanzienlijk verschil tussen de effecten van herbiciden in 
systemen die worden gedomineerd door plankton of door macrofytni. Plankton-gedomineerde 
gemeenschappen adapteren sneller op populatie enlof gemaenschapsniveau en herstellen zich 
hierdoor eerder dan macrofyten-gedomineerde systemen. Beneden het geometrisch gemiddelde 
van de EC~waarden herstellen plankton-gemeenschappen in de regel binnen 8 weken van stress 
door fotosynthese-remmers. Voor macrofyt-gedomineerde systemen kan herstel langer op zich 
laten wachten indien de dominante macrofyt gevoelig blijkt te zijn. 
- Indirecte effecten van fotosynthese-remmers op hogere trofische niveau's (consumenten en L 
predatoren) worden pas bij concentraties rond de ECSO van de standaard alg waargenomen. In I 
waterplanten gedomineerde systemen worden indirecte effecten op hogere trofische niveau's als 
gevolg van habitat-destactie al waargenomen d r a  de macrofyten verdwijnen. 
- Bij concentraties hoger dan 0.1 - 1 maal de ECm van de gevoeligste standaard alg kunnen diverse ; 
indirecte effecten op ecosysteernniveau waargenomen worden. Enkele regelmatig gerappoReerde 
indirecte effecten van herbiciden zijn algenbloei (t.g.v. afname concurrentie om aimte, licht en I 
nutriënten met gevoelige primaire producenten zoals macrofyten) en verdwijnen van waterplant- ' 
geassocieerde dierpopulaties door habitat-destmctie (t.g.v. verdwijnen macmfyten). 
1 
- De MTR waarden die door Crommentuijn er af. (1997) zijn afgeleid lijken voor alle herbiciden in 1 
deze studie voldoende bescherming van zoetwater ecosystemen te bieden. Voor enkele stoffen 
kunnen zij mogelijk enigszins naat boven worden bijgesteld. Normen gebaseerd op algentoetsen 
volgens de Uniforme Beginselen van de Europese Unie zijn in het algemeen ook afdoende om I 
ecologische effecten van fotosynthese en groeiremmende herbiciden te voorkomen, maar I 
onderschatten de drempelwaarden voor auxine-simulerende verbindingen tot een factor 100. i 
Omdat ook kroos voor deze stoffen niet voldoende gevoelig is, mllen toxiciteittesten met I 
wortelende waterplanten hier uitkomst moeten bieden. 
Uit de in dit rapport gebrnikte studies blijkt dat (semi)veldexperimenten, mits goed uitgevoerd (zie 
criteria in paragraaf 2.2), een uniform beeld geven voor groepen herbiciden met een zelfde 
werkingsmechanisme. Uit de evaluatie kan echter wel lering worden getrokken wat betmft een aantal 
belangrijke aspecten voor dit soort studies: 
- Diverse organische oplosmiddelen die als 'carrier' worden gebruikt bij de behandelmg met 
bestrijdingsmiddelen kunnen zelfs bij zeer lage concentraties effecten veroomken op het 
metabolisme van de modelecosystemen. Op zijn minst moeten gelijke concentraties van deze 
oplosmiddelen worden toegevoegd aan de controles zodat het netto effect van het 
bestrijdingsmiddel kan worden vastgesteld. Controles met en zonder oplosmiddel kunnen 
uitsluitsel geven of oplosmiddelen wel of geen invloed op de systemen hebben. Nog beter is het 
echter om water als carrier te g e b n i i .  indien de oplosbaarheid van de pesticiden in water niet 
voldoende is kan worden gezocht naar alternatieve doseringsmethoden. in de studies van 
Goldsborough en Robiion (1985) en Gumey en Robinson (1989) bijvoorbeeld werden fijnmazige 
zakjes gebruikt waaruit het herbicide in het water oploste. Een andere elegante methode is het 
droogdampen van het pesticide in het experimentele systeem met zeer vluchtige oplosmiddelen. 
Dit kan worden gedaan voordat het experimentele systeem met water wordt gevuld (Sugiura, 
1992). 
- Voor vervolgondenoek naar ecologische drempelwaarden voor herbiciden is het zinvol om een 
(semi)veldexperiment uit te voeren met andere stoffen dan fotosyntheseremmers. Van deze 
stoffen is over hei algemeen te weinig informatie beschikbaar omtrent effecten op 
eeosysteemniveau. 
- Voor de ecologische risiwevaluatie van herbiciden in ondiepe oppervlaktewateren is het 
raadzaam dat de testsystemen hogere waterplanten bevatten. Dit is reeds gemotiveerd in paragraaf 
9. 
- Er wu meer aandacht moeten worden besteed aan effecten op de heterotrofe wmponent van 
aquatische ecosystemen. Uit enkele studies blijkt duidelijk dat de sterfte van primaire producenten 
zoals waterplanten indirecte effecten veroorzaaki bij destruenten en bacteri'tn. 
- Voor studies met herbiciden is h a  van belang dat zowel structurele als functionele endpoints 
worden gemeten. Functies kunnen herstellen door functionele redundantie of adaptatie voordat de 
~tnicturde endpoints weer op het oude niveau zijn. Hierbij is het dus van belang dat het 
taxonomisch niveau van de studie voldoende is om veranderingen in soortensamensteIling van 
primaire producenten te kunnen detecteren (bijvoorbeeld algen). 
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FalroNld &ril. 1ûû7 
Tamenis 1998 
KeikplstenRormted1894 
Turbak eld. 1- 
Qaggl et d. l W5 
Gramlkh en Frans l864 
USEPA 1884 
Maule en Wifght 1884 
B6achlkbare laboratorium toxldteniaeeevens KKW k1008 (Lemnaceae). 
bloolstelllngs- endpolnt ECm 
duur (dagen) ( V e n )  NOEC Referentie (P@) 
14 dohmeld M)" 8.3') Hoberg 1983e 
14 blomas~a 22" 8,3" Hoberg 199% 
7 ionname didiöield 180" Hobelg 1891 
14 dlhtheld 37') Hoberg 1883b 
14 blanessa 45" 7.7') Hoberg 1883b 
5 7 170') USEPA 1894 
BIJLAGE l (vemolg aimzin) 
Samenvaüha basmikbere laboratorium toxidteitsgegevens voor (groene) Wen en Ivom. 
DhlorelIa pyrsnaMose 
Lemna spp. 
uneemileve UBnonn gebaseerd op laagsie E G  Mor  aandaard-algen 
liberale U h o n n  gebaseerd op gg-ECss voor gevoeligsie sstandaerrc-ayl 
MTR voor metwater uk Crommeniuijn &al. 1997 
Tabel Ia Studies met eemialig en meermalige (cvnulalieve) piekbelsstingen en constante blootstelling uilgevoerd mei atndn in slegnante en gssloten stromende ecooystenien. UB nam is 
gebaseerd w ScsnedesmuP s w h r s :  gg-Ecu, 67 WL. 
B..tudmd. Concentra(le Obse~atiedwr Ecosysteem 
N, 0 
141 
0,075 5 6 wk lab. doorrtman 
oonstant micracosms 
I51 
0,075 S 12 d lab. siegnante 
161 BBNnBL'g mlcroa>sms 
0,075 5 10 wk lab. dfxfshm 
m eenmm mlcmwsms 
0,075 5 2wk hercirwlereode 
eenmalig kunsmatige 
sbwnen in lab. 
Resultaten 
neüo OnpmduUie. nitraat 
GaHletlect 
Herstel 
Van den Brink ei ai. 
1985 
141 













mdosures in Geen eflsci 
wn grwt  meer aantallen. blamassa, Chl-a en "C.opname van peiify(on 
verandalm 
-iirnwp&fytm 
dndosures in Geen effsc( 
wn groot meer subat, fostor, siliium. chloride. magnesium. kalium, möferen 
Amanw 
wc POC (lilt) 
W. '+c.opname water 
'%-opname penfyton 
Chl-a en Momassa periryton 
aantallen van BBn Cladocera, aantallen jong zoQAankim (licht) 
Toerwne 
ammcmim IlichB I nitraat ;m& ' 
"C-opname fytoplsnktwi, isopoden en watequîiers in Moassays, 
&piankton gemsenschap. biomassa van twee vissoorten na een 




tedekking door stamde en ondergedoken walerpianten 
eantauen dibilegenda InSeeten 
biomaria kikkewisiea en twse vissoo<ten 
dndosuraa in Geen 




algensooii (M8IIomonas SP.) (licht) 
aloensooit I C m s  SD.) . . 
mupii van &+de I Taenema - - 
pH (licht) 
eiproductie van Dwhda (licht, geen duidelijke dmls-effect relsöe) 




Hamlh elaL 1988 
Hamilton el ai. 19BB 
W. ''CqxwwCIpname. etto prknaire pmdu*ie. respiraïie. 
'%-OMBrne/~il-a 
D%wey l986 
Kettie et ai. 1987 
DeNoyelles et at 1989 
DeNoyelles et ai. 1994 
42 d I Lener 
l 
lüünw ei ai. ISSS 
W y  w et ai. 196s 
1u"""atgl constant 
ObBewatleduur E e e e m  Resultahin Herstel Retefenik 
[studienummer] 
. . 
k u m .  sub& magnssium. calcium (licht) 7 
aeniai soorttn, eim'iBìinnassa en Chl-a Protarna 7 
endoauosin Alname Jultnei ei d1995 
een W a t31 
oeleidbaameld(!ktltl , SOd 
. . mweren (licht) 
algensooil (Malamnas SP.) (licht) 
aisenswn (ayp<aMaP SP.) 
naupil van Copepads 





aanteilen ven een Joon Copepadli 
bedeklo'ng door staende, d i l m  en Midergedd<en wadeipianten 
aameiien uïïvibgmde inseden 
aansssa klkkeivls/es en twee visswrten en aantal @gen van 









blaotstellings- endpdnt ECm 
duw (Wen) (LW 
~ e m n e  mlnor 4 dichmeid 1 66 75 Fûirhlld et al. l9û7 
1) aangehaald un UrcinmenMjn eiei. 1997 
Samenvattine m e n .  e 
k& U&nomi gebas& Op g g - ~ ~ r n  v& g0&igSte s<andaard-alg 

















Sammvaiüng besohllcbare laboratorium ~ e g e v s n s  voor (groene) alpen en Ivaos. 
l I!, 
35% a r a r a  a 




Modaellingk sndpoint E& 
duur (uur) (IJ*) 
NOEC Reíerenüe 
Samnmiüng besdilkbare laboretorlun ~OXWMWBBBVBM voor kmene) a l m  en k m .  
Semmvaüina nonnen. 
enctosures in 





I gev. endpoint 
oeeneffect I I m m ~ s a  al ai. 1w3a I 
aantallen zwplanktwi - T h c m b  at ai.1993b 2 
Arname 
DO (rm) 42 d [zal 
Momassa.fvtodani<twi (liiht) 14 d 
Afname Thcmpson et ai. 199% 
W 48 d Thompswi m s1 1993b 5 
biomassa fyiopiankion w77 d 1281 
aantallen zoodankton c77 d 
A b m e  Thwnpswi &ai. 1893a 
DO 49 d m m p m  et ai. i m b  5 
biomessa fytoplanldon >7ï d I281 
aantaüen zdanktwi >Tl d 
A&ù'mm Thomwn el al. 199% 

Beschikhm laboratorium torddteitseeeevens voor Istandaard) gmene algen (Chlomphvta). 
Soort Mootslelllng endpoini EC.i 
duur (uur) (!W) NOEC Referentie w3u 
Scenedruunue8ubspicatl!a ? 7 l 6'' 5.6" IRC 1997 
72 6 
? 7 70" 
72-148 grnelsnelheid 50 
1 2  Snel et d. In dnik 
IRC 1997 
StepheMon en Kane 1984 
MiIoreila sp. 96 l& 50 Knaui en Schultze 1972 
AnWstrodesmu8 fdaihur 7 7 4.9" 2.5" IRC 1887 
i )  uit cnnuneniuijn era!. lm 
2) geometrisch gemiddelde van NOEC en LOEC 
BechUchare laborataium toxidteitsgegevens Mor kroos (Lemneoeae). 
NOEC Reierentle 
(Pen) 
L m  minor 5 grcdsnelheld 70 S t e p h m  en Kane l e84 
21 £Wei 10 Van den Brlnk, pers. oomn. 











m i c m m s  
Geen effect 
biomassa Ludvig~a naians 
Afname 
DO 
biomassa Elodes d e m  
Geen effect 
dichtheid en soortensamenstelling fyioplankton 
aantallen en soortB<)Samenstelling zoüplankton 
aantalen nematoden, Phyllopoda 





I biomassa Elcdea densa I >21 d 





kooldioxide- en methaanproductie sediment 
Geen e f f d  
biomassa Ludwigia natans 
Afname 
DO 
biomassa Elodea densa 
AfMme 
DO 








biwnassa ~ l o d e i  densa 
Afname 
DO 
Momassa Ludwigia natans 
micrcaGms 
lab. stagnante 
m i c r o o m  





Traunspurger etal. 1996 
1421 
W 
biomassa Ludwigia nafans 
biomassa Elodea densa 
AfMme 
DO 
biomassa Ludwigia natans 
biomassa Elodea dsnsa 








Feultet-Mazel et al. 1996 
1311 
Feurtte-Mazel et al. 1996 
1311 
Feuitet-Mazel et al. 1996 
1311 









Besohikbare laboratotium todcneiisgeaevens wor kmos Unnsceae). 
Samemraaine besdiikbare lalwatdun todcIteltsgegevens !mor (groene) daen en kroos. 

Soort blwtstelllngs- endpolnt ECm NOEC Raierede 
duur (uur) (WL) (Pen) 
Selenasb~m csprwrnutum M omel 25 800 st. brent ei ai. 1882 
41 772 25 000 FallChild eiai. 1997 
CMo~nIlle pyBvMMosa 120 g d  28 288 Gramlkh en Frans 1964 
Chlamydornmae reInhardl 192 grnelsnelheld 36 286 Wong en Cheng 1988 
Besdilkbere laboratorium tmfcllertsgegevenn wor kroos (Lemnaoeae). 
tiwisteilinge- &point E& NOEC Refereniie 
duur (dagen) (P@.) W- )  
L m  minor 4 dichtheid >l 00 O00 Fairchild ei ai. 1997 
4 dichmeld 200 000'' Tamid6en en NchrpKing 1980 
l )  0 . 6 ~  de ChV (pean. gemiddelde van NOEC en LOEC) 
Sanenvattlna besohikbare laboratorium lokiúbhegevens voor (groene) algen en kmos. 
2 580 3 289 10 
caisenraneve UB-nonn gebaseerd op la- ECW Mor  standaard-dgen 
liberale UB-nami gebaseerd op gg-E& voor gevoeligste standaard-alg 








consewaiieve U B - m  gebaseerd op lasgste E t h  Mor stmdaml-agm 
liberale U & m  gebaseerd cp WECSO w r  gevoeligrte aiendaard-alg 




Tab.) l 0  Enkelvwdipe piekbdasiingen met plduam in een stagnanl ecc 
BuEudmrda I Concentratie I Ohservalieduur I EcosWeem 
een v i jw 
I11 
0,0046 1 100 I 60 d I enclmures in 
een v i iw 
121 
stem. UB nonn Is gebaseerd op Selamastrum capriemum g g - ~ ~ s o  21 7w I: 
Resultaten Herstel 
overieving en gewtcht Pofarmgekan pectinelus 
overievinq en gemail hWxhVrwn slbiiicwn 
Geen e i f .  I 
overieving en gewicht Potembgston pactinahis 




Forsyîh el ai. 1987  





conservatieve UB-non gebaseerd op laapste ECD voor standaarbalgen 
liberale UBnom oebaaeerd w go-ECW voor peweligsîe etandaarbalg 
Icasrtsnunmerl 
40014 10 60d endowres in Geen effecl 
aan vijver wadeving en gewicht Potsmogeton peotinafus 




üeschikbaie laboratorium ioxiclteilsgegevens war kroos (Lemnaoeae): gun. 
Samenvaiüng nomen. 
consenniieve UBnom gebeerd op laagste ECm voor standaard-algen 
liberale UEnom gebaseerd op g g E h  vw gwoeligste standaard-alg 
MTR Morroetwater uRCrcmmenMjn etd. 1997 

Moo$tellinge 
duur (uur) endpoint E'& NOEC Reterentb (ren) (ren) 
St. Laurent et ril. 1992 
44 Falrchlid et d. l887 
Soort 
UB urnsenrallef UB Ilberad MTR zoetwater (iim (ven) (va) 
eenmalig 
-T- 





eenmalig met kunsbn. 
substraat 
1MM 4 m lab. stspnante 
eenmalig miomcasrns 
I l 
3500 23 d lab. m l c m s  
wnmallg met kunsbn. 
I I substraat 





wedeving Elalas canadensis 
aantallen Afcm coatsta 
bide dichtheid Cladwera 




aantallen Cimocsphelus vetulus 
ioiale dichtheid algen 
Geen e m  
DO 
biomassa eiwitten pnïyton 
Arname 
aantal sôortan PmtOr08 M H i m  
Ahame 
totale diitheid aigen 
Geen e&t 
biomassa eiwiiten perlfyton 
aantal miten Pmtozaa MHiMon 
Ahame 
bfuia prodctiviteit 
eiv.it biomassa peiifyton (bij lege nutrient nlvea's) 
Toaname 
n m ,  fosfor 
Pmti etal. l990 
>3wk I I 
B a d m  Lozano en Pmti 






Beschikóare laboratorium t o x l m e p e v e n s  vwr (slandaerd) gmene algen (Chlaophyta). 
Soort 
Saienastnrm capn'comuhlm W (Iml 559 114 Falrchlld et ai. 1 BV 
Eeachikbare laboratorium toxldteksw~ev8~1 voor kroos (Lemnaceae). 
Soort 
4 dldñheid 51 14 Fairohlid el al. 1997 
20 blomasSe 2,6 Welnar ai al. 1 ee2 
Soort 
Samenvanina nomen. 
UB conservatief UB Ilbenial MTR zoetwater 
@.$L) WL) (ria) 
56 56 
conservatieve UBmm gebaseerd op laagsia ECso voor slendaarbalgen 
H-e U B m  gsbasard op g g E G  voor gwoe4lpr<o W a d - a l g  
MTR vwr rae<waier uk Crammewn sial. 1897 
I.' 
Besohikbere laboratotium taddteitsgegwens voor algen. 
Soort 
i) afgeleid un NWO gegevens 
2) afgeleid m.b.v. DEBtax 
conrwaüeve UEnann ge- op laagste E'& wor algen @Ij afwdgheid daia t0ddt8n Mor  dendaard elgm) 





Beschikbare laboratorium toxiclteitsgegevens vwr (standaarci) gmene algen (Chlorophyta). 
Soort blootstellings- endpoint ECm NOEC Referentie 
duur (uur) (VQw (P@) 
Selemsüum wpricomufum 96 groei 6 4 Fairchlld ei a/. 1997 
groei Hawxby et al. I 9T I  
Chlamydomonas 48 gmel I I O'' 30" ~ e s s  leao 
euglametos 
I )  afgeleid ui nrwe gegevens 
Beschikbare laboratorium toxlciteitsgegevens voor krws (Lemnaceae). 
Soort blootstellings- endpolnt ECso NOEC Referentie 
duur (dagen) (risk) 
Lemna minor 4 dichtheid l98 32 Fairchlld et d. 1997 
Samenvaíüng beschikbare laboratorium toxiciteitsgegevens vwr (gmene) algen en krws. 
Swrt 
Samenvaning nonnen. 
UB conservatief UB liberaal MTR zoetwater 
W L )  uirin) (van)  
0.6 0.6 
conservatieve UB-nonn gebaseerd op laagste ECm voor standaard-algen 
Ilberaie UB-norm gebaseerd op gg-Ecu, voor gevmllgste standaard-alg 









BescMl<bare laboratolium ioxiciteiísgegevm voor (standaard) groene aigen (Chlorophyta). 
Soort 
MooWelllngs- Endpolnt ECm NOEC Reiwantie 
duur (dagen) @&) w-) 




conservaiieve UB-nonn gebaseerd op l a m  ECm voor standaarbaigen 
liberale UEnonn gehseeid op gg-ECSO voor gevoeligote Waard-alg 
MTR Mor zoetwater uil Crornrnentuljn &a/. 16%' 

blwtaellings- ECm NOEC Refereime 
duur (uur) (Ven) (Ven) 
96 diohmehl ed. >3.ld BI* aial. 1979 
727 4 0  Davis ai al. 1978 
Eleschlkbare laboratorium loxiclteitsgegevens vwr kmos (Lemnnc8ne):geen. 
wnwmüwe UB-non gebaseerd op $egste E G  vwr standaar&algen 
liberale UEnotm gebaseerd op WE& voor gevoeligste standaard-alg 
MTR voor meiwater uit Cromrnentuljn aal. 1997 


